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Um dos objectivos propostos até 2015 pela Directiva-Quadro da Água é atingir o 
"bom potencial ecológico" de todas as águas superficiais fortemente modificadas. Para 
isso é necessária a caracterização da qualidade das águas superficiais e dos seus riscos 
ambientais e, em seguida, implementar processos de gestão dos riscos e reabilitação dos 
ecossistemas em estudo. Os programas de qualidade das águas superficiais devem ter 
em conta não só as características físico-químicas e microbiológicas, que integram a 
primeira fase da avaliação da qualidade da água, mas também ser complementados por 
ensaios  de  avaliação  toxicológica,  que  determinam  potenciais  efeitos  tóxicos  e 
permitem uma avaliação integrada da qualidade da massa água e dos seus efeitos nas 
populações e nas comunidades do ecossistema aquático. 
A avaliação da qualidade das águas de superfície, utilizando uma abordagem 
ecotoxicológica foi preconizada na albufeira do Alqueva. A albufeira do Alqueva, está 
integrada na Bacia Hidrográfica do Rio Guadiana (Sul de Portugal) poluída por 
pesticidas provenientes de actividades agrícolas intensivas. Este facto justifica a 
avaliação da dinâmica dos principais pesticidas detectados na massa de água, para 
posterior análise do possível impacto dos seus riscos no ecossistema aquático e na saúde 
humana. 
 
Os principais parâmetros responsáveis pela variabilidade da qualidade da água 
da albufeira foram a matéria orgânica, os nutrientes, os herbicidas e os parâmetros 
microbiológicos. Além disso, a abordagem ecotoxicológica demonstrou que várias 
amostras eram potencialmente tóxicas. A partir dos resultados obtidos foi possível 
concluir que o Vibrio fischeri e o Thamnocephalus platyurus são duas das espécies que 
devem integrar a avaliação ecotoxicológica aguda da albufeira. As respostas obtidas no 
ensaio crónico indiciam que algumas das espécies de crustáceos deste ecossistema 
aquático podem estar em risco, especialmente no período seco. 
As principais classes de pesticidas detectadas foram triazinas e fenilureas, 
nomeadamente, atrazina, simazina, terbutilazina e diurão. Estes herbicidas apresentaram 
um padrão sazonal relacionado com a sua aplicação nas culturas. Este facto pode indicar 
que a poluição causada por estes compostos não é persistente. Em contrapartida, alguns 
pesticidas, como endossulfão sulfato, diazinão, metolacloro e linurão, foram detectados 
em  baixas  concentrações  durante  períodos  prolongados,  o  que  indica  que  estes 
pesticidas são susceptíveis de persistir na massa de água e podem ter um potencial 
impacto no ecossistema aquático. A análise temporal mostrou que, no período húmido, 
os pesticidas que influenciaram a qualidade da água foram clorpirifos, diurão, 
isoproturão, clortolurão e no período seco foram terbutilazina, atrazina e simazina. 
A integração dos resultados permitiu concluir que os locais com pior qualidade 
de água estão localizados no troço a montante da albufeira e nas áreas circundantes de 
intensa actividade agrícola. 
Uma das etapas para a avaliação do risco ambiental dos pesticidas é a 
caracterização do seu perfil toxicológico, que deve incluir a avaliação dos seus possíveis 
efeitos de desregulação endócrina. O clorpirifos, o endossulfão sulfato e a atrazina 
foram seleccionados tendo em consideração a sua utilização, a concentração na Bacia 
Hidrográfica do Rio Guadiana e o seu significado ambiental. 
Os resultados do estudo ecotoxicológico agudo confirmaram que os insecticidas 
são mais tóxicos do que os herbicidas para as espécies aquáticas testadas (V. fischeri, T. 
platyurus  e  Daphnia  magna).  No  que  diz  respeito  às  espécies  de  crustáceos,  os 
resultados indicaram que o organismo mais sensível aos insecticidas foi o T. platyurus. 
Neste estudo o clorpirifos foi o pesticida que maior toxicidade promoveu nas espécies 
utilizadas. 
Quanto aos resultados do estudo crónico com o crustáceo D. magna, todos os 
pesticidas promoveram a diminuição do número de juvenis viáveis por fêmea e um 
aumento da percentagem de anomalias embrionárias. Além disso, o endossulfão sulfato 
induziu um efeito negativo na frequência de mudança de carapaça e no crescimento dos 
organismos. Apesar de ser o pesticida mais frequentemente detectado e em maiores 
concentrações, a atrazina não representou um risco toxicológico para o ecossistema em 
estudo. No entanto, pode promover o aumento de toxicidade de outros compostos em 
mistura. O clorpirifos foi dos pesticidas avaliados o que promoveu toxicidade aguda e 
crónica em concentrações similares às quantificadas na albufeira, o que indicia um 
evidente e actual risco para o ecossistema. Por outro lado, o endossulfão sulfato induziu 
um efeito crónico marcado e foi o único que apresentou uma acção em ambos os 
sistemas hormonais (juvenóide e ecdiesteróide) do crustáceo D. magna. Apesar das 
concentrações testadas serem superiores às quantificadas no ecossistema, este composto 
apresenta factores de bioacumulação e biomagnificação elevados, que em conjunto com 





One of the goals proposed by the Water Framework Directive is to achieve, until 
 
2015, the "good ecological potential" for all strongly modified surface waters. For this it 
is necessary to characterize surface water quality and environmental risks and, then, to 
implement risk management processes and ecosystem rehabilitation. The assessment of 
surface water quality must take in account not only the physico-chemical and 
microbiological parameters, which are the first step in water quality assessment, but it 
must be complemented by toxicity bioassays that determine potential toxic effects and 
allow an integrated evaluation of the water quality and its effects on populations and on 
the aquatic ecosystem communities. 
 
The evaluation of surface water quality using an ecotoxicological approach was 
performed using the Alqueva reservoir as a case study. The Alqueva reservoir is in the 
catchments of Guadiana River (South of Portugal) and it is impacted by runoff of 
pesticides from the surrounding intensive agricultural activities, which justify the 
quantification of the levels of the main pesticides in the water body for further analysis 
of the possible impact risks on the aquatic ecosystem and human health. 
 
Concerning the water quality assessment, the most relevant parameters 
responsible for its variability, were organic matter, nutrients, herbicides and 
microbiological parameters. It was possible to conclude that Vibrio fischeri and 
Thamnocephalus platyurus are two species that should be used in the acute bioassays 
for the ecotoxicological assessment of this reservoir. The chronic responses showed 
that, especially at the dry season, some of these aquatic ecosystem species might be at 
risk. 
 
The primary classes of pesticides detected were triazines and phenylureas, 
namely, atrazine, simazine, terbuthylazine and diuron. These herbicides show a distinct 
seasonal pattern in surface waters, which may indicate that the pollution of surface 
water is not persistent. By contrast, some pesticides, such as endosulfan sulphate, 
diazinon, metolachlor and linuron, were detected at low concentrations for extended 
periods. This could indicate that these pesticides are likely to persist in surface water 
and may have a potential risk impact to the aquatic ecosystem. The temporal analysis 
showed that, in the rainy season, the pesticides that strongly influenced the water quality 
status were chlorpyrifos, diuron, isoproturon and chlortoluron and at the dry season 
were triazines, mainly terbuthylazine, atrazine and simazine. 
 
The integrated results indicated that the sites with impaired water quality were 
located  at  the  north  of  the  reservoir  and  in  the  surrounding  areas  of  intensive 
agricultural activity. 
 
One of the stages for the environmental risk assessment of pesticides was the 
evaluation of its toxicological profile, which must include the assessment of their 
endocrine disruption effects. The endosulfan sulphate, the chlorpyrifos and the atrazine 
were chosen for the ecotoxicological study taking into account their frequency of use, 
their concentration in the surface water of Guadiana River, and their environmental 
significance. Results from the acute ecotoxicological study confirmed that the 
insecticides were more toxic than herbicides to the aquatic species tested (V.  fischeri, T. 
platyurus and Daphnia magna). The results indicated that the most sensitive organism 
to the insecticides was T. platyurus. This investigation provides evidence that the most 
toxic pesticide was chlorpyrifos. 
 
Regarding the chronic studies performed with the cladoceran D. magna, all 
featured pesticides decreased the number of viable offspring, and increased the 
percentage of abnormalities in embryonic development. Furthermore, endosulfan 
sulphate was the only compound that induced a negative effect in the molting frequency 
and growth. 
 
Thus, although atrazine is the pesticide most frequently detected at the reservoir, 
it does not represent a toxicological risk to the ecosystem. However, it may increament 
the toxicity of other compounds in mixtures. By contrast, chlorpyrifos showed acute and 
chronic toxicity to the crustacean species at similar concentrations to those measured in 
the reservoir, indicating a real risk to the ecosystem. Moreover, endosulfan sulphate 
induced a pronounced chronic effect and it was the only chemical that acted as juvenoid 
agonist/antagonist and anti-ecdysteroid in the endocrine system of D. magna. The 
concentrations of endosulfan sulphate in surface waters were lower than the 
concentrations that promoted toxic effects. This may indicate that no ecological hazard 
exists for the invertebrate species of aquatic ecosystems. However, this compound has a 
considerable bioaccumulation with high bioconcentration that together with the effect 
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Uma característica fundamental do planeta Terra é a sua abundância em água. 
Esta cobre 75% da superfície terrestre, da qual mais de 97% se encontra nos oceanos. 
As quantidades relativamente pequenas de água doce que correm nos lagos e rios devem 
a sua importância basicamente à manutenção da vida terrestre (Wetzel, 1993). Assim, 
apesar de a terra estar na sua maioria coberta por água, só uma pequena porção pode ser 
utilizada para abastecimento das populações: (i) 96,7% encontra-se nos oceanos (água 
salgada que não pode ser usada nem para abastecimento, nem para rega ou para a 
indústria); (ii) aproximadamente 1,7% nos glaciares; (iii) 1,7% armazenados em rios, 
lagos, lençóis freáticos, ribeiros e no solo e (iv) cerca de 0,001% está sob a forma de 
vapor na atmosfera (www.earthobservatory.nasa.gov/library/water/ acedido em 4 Julho 
de 2008). De acordo com Gleick (1996) os lençóis freáticos constituem 30% da água 
doce disponível, enquanto os glaciares constituem 69% do seu total. Assim, menos de 
3% do total da água doce existente apresenta características de qualidade que lhe 
permitem a sua utilização no consumo e nas restantes actividades humanas. 
 
O aproveitamento dos recursos de água doce superficial coloca a evidente 
necessidade de construção de barragens cujas albufeiras, constituídas por massas de 
águas fortemente modificadas/artificiais, regularizem os cursos de água e, idealmente, 
optimizem a disponibilidade de água colhida e escoada em cada bacia hidrográfica. 
 
As albufeiras são massas de água fortemente modificadas com problemas 
ambientais inerentes, em particular no Sul da Europa, onde as temperaturas elevadas e 
as fracas precipitações, associadas a um prolongado período seco, ditam uma fraca 
renovação  da  água  e  uma  forte  evaporação.  Isto  potencia  os  efeitos  adversos  do 
excessivo aporte de nutrientes em resultado de práticas agrícolas intensivas, resultando 
na acidificação da água e em processos de eutrofização, com consequente 
desenvolvimento de florescências de algas potencialmente tóxicas como as 
cianobactérias e a depleção em oxigénio. Estes processos promovem, per si, a 
deterioração dos meios hídricos e a diminuição da biodiversidade. Além disso, o 
aumento da irrigação possibilitado por estas albufeiras promove práticas agrícolas mais 
agressivas que libertam, por escorrência, maiores concentrações de pesticidas, um dos 
grupos de substâncias perigosas que acarreta maior preocupação para a gestão 










O caso de estudo deste trabalho é a albufeira do Alqueva, localizada na Bacia 
Hidrográfica do Guadiana, na região do Alentejo (Sul de Portugal). Se, por um lado, a 
região do Alentejo apresenta fortes carências em termos hídricos, por outro lado tem 
solos de elevada aptidão agrícola e a agricultura como principal actividade do sector 
primário. Assim, os usos principais preconizados para a água da albufeira do Alqueva 
são a rega, a produção de energia hidroeléctrica e o abastecimento das populações. No 
entanto, a Bacia Hidrográfica do Guadiana está sujeita a uma série de pressões 
ambientais que  se  reflectem  na  qualidade da  água  e  que  podem  por  em  causa  a 
utilização da água para os fins a que está destinada (Decreto-Regulamentar nº 16/2001). 
 
Os objectivos prioritários da Directiva Quadro da Água (ECC, 2000) até 2015 
convergem na necessidade da implementação de medidas de gestão de risco, para 
atingir os objectivos de qualidade ambiental, ou seja, o “bom potencial ecológico” no 
que  respeita  a  massas  de  água  fortemente  modificadas.  Para  isso  é  necessário 
caracterizar essas  massas de  água  no  que  respeita ao  risco  ecológico a  que  estão 
expostas, tendo-se reconhecido os ensaios ecotoxicológicos como ferramentas valiosas 
na avaliação de impactos ecológicos de contaminantes e da interacção do ambiente 
biótico e abiótico (Antunes et al., 2007; van Straalen e Gestel, 2008). 
 
Assim, é urgente caracterizar e avaliar este ecossistema para se necessário 
recorrer à implementação de medidas de mitigação que revertam os efeitos negativos 
observados, com o objectivo último de garantir e atingir as metas propostas pela União 
Europeia até 2015, para massas de água fortemente modificadas. 
No que respeita aos “stressores” químicos, os pesticidas são, dos grupos de 
substâncias perigosas, os que acarretam maior preocupação para a gestão sustentável da 
qualidade das massas de água superficiais. A caracterização das águas de superfície no 
que respeita aos pesticidas predominantes é de extrema importância numa região como 
o Alentejo, pois a maioria destes compostos são usados de uma forma indiscriminada. 
Por outro lado, este grupo de substâncias está caracterizado como um dos principais 
grupos de poluentes que influenciam de forma negativa o ecossistema aquático e a 










A  quantificação e  a  avaliação toxicológica dos  pesticidas identificados na 
massa de água são duas das etapas necessárias para a caracterização do risco ambiental 
promovido por estes compostos e, consequentemente, para uma melhor gestão 
sustentável dos recursos hídricos da albufeira do Alqueva. 
 
Muitos dos pesticidas utilizados nas actividades agrícolas do Alentejo 
apresentam toxicidade aguda e crónica elevada para organismos não alvo, e podem pôr 
em causa o normal desenvolvimento de populações do ecossistema aquático em estudo. 
A toxidade crónica de alguns pesticidas pode estar correlacionada com o seu efeito no 
sistema endócrino, alterando taxas de reprodução, taxas de diferenciação sexual e 
promovendo alterações embrionárias graves. Estes efeitos podem ser as causas de 
decréscimos populacionais acentuados. 
 
Assim, neste contexto, os objectivos gerais do presente trabalho são: (i) a 
avaliação integrada da qualidade da massa de água do Alqueva; (ii) identificação, 
quantificação e avaliação da dinâmica dos principais pesticidas que se encontram na 
massa de água; (iii) avaliação da toxicidade aguda e crónica e das características de 
desregulação do sistema endócrino do crustáceo Daphnia magna, de três dos pesticidas 
quantificados na albufeira. 
 
Para responder aos objectivos do estudo, este trabalho foi divido em três partes: 
 
Parte A, Parte B e Parte C. 
 
 
Parte A, que integra os capítulos I, II e III inerentes à avaliação integrada da 
qualidade da água e à dinâmica dos principais pesticidas na massa de água. A Parte B, 
que correspondente à avaliação toxicológica (aguda, crónica e de desregulação 
endócrina) dos pesticidas em estudo (clorpirifos, endossulfão sulfato e atrazina), que 
integra os capítulos IV, V, VI, VII, VIII e IXI. A Parte C, que apresenta as conclusões 










PARTE A - AVALIAÇÃO INTEGRADA DA QUALIDADE DE ÁGUA EM 





Capítulo I – Caracterização e quantificação dos parâmetros físico-químicos, 
microbiológicos e de substâncias perigosas da massa de água da albufeira de Alqueva. 
Neste grupo de ensaios avaliou-se quais os parâmetros que maior influência exercem na 
variabilidade da qualidade da água da albufeira. No que respeita aos pesticidas foi 
avaliado um total de seis pesticidas (atrazina, simazina, terbutilazina, metolacloro, 





Capítulo II – Avaliação do potencial toxicológico da água da albufeira de 
Alqueva. Neste grupo de ensaios foram realizados ensaios ecotoxicológicos agudos e 
crónicos com os organismos aquáticos Vibrio fisheri, Thamnocephalus platyurus, 
Daphnia magna. Determinamos quais as espécies mais sensíveis para serem integradas 
em futuros programas de caracterização ecológica da qualidade da água. Tentámos 
correlacionar  a  toxicidade  observada  com  a  dinâmica  de  alguns  dos  parâmetros 





Capítulo III - Este grupo de ensaios foi efectuado, com o objectivo de alargar 
o  grupo  de  pesticidas  analisados  na  água  da  albufeira,  bem  como  o  acesso  a 
metodologias de maior sensibilidade e precisão. Neste estudo foram analisados catorze 
pesticidas   pertencentes   às   classes   de   triazinas   (atrazina,   cianazina,   simazina, 
terbutilazina e os produtos de degradação deisopropilatrazina e desetilatrazina), 
fenilureias (clortolurão, diurão, isoproturão e linurão), cloroacetanilidas (alacloro e 
metolacloro), organofosforados (diazinão, dimetoato e malatião) e tiocarbamatos 
(molinato). Este estudo incluiu cinco pesticidas que estão na lista das 33 substâncias 











PARTE B – AVALIAÇÃO DA TOXICIDADE E DAS PROPRIEDADES 
ENDÓCRINAS DE PESTICIDAS (ATRAZINA, ENDOSSULFÃO SULFATO E 





Capítulo IV – Avaliação ecotoxicológica aguda dos pesticidas seleccionados 





Capítulo V, VI, VII – Estes capítulos abordam a avaliação da toxicidade 
crónica dos pesticidas clorpirifos, endossulfão sulfato e atrazina, respectivamente. Os 
ensaios para a avaliação da toxicidade crónica incluíram: (i) ensaios de reprodução com 
duração  de  21  dias,  cujos  parâmetros  de  avaliação  foram  o  número  de  juvenis 
produzidos por Daphnia, a frequência de mudança de carapaça, o comprimento dos 
juvenis, o aparecimento de machos e, o aparecimento de juvenis com malformações e, 
(ii) ensaio in vitro de embriotoxicidade, cujo parâmetro de avaliação foi a 





Capítulo VIII – Caracterização da actividade juvenóide dos pesticidas no 
sistema endócrino da D. magna. Neste grupo de ensaios avaliamos a capacidade dos 
pesticidas para promover o aparecimento de machos na população teste, ou seja, para 
actuar como agonista do sistema juvenóide do crustáceo. Foi igualmente preconizado, 
um outro grupo de ensaios, para avaliar a capacidade dos pesticidas de 
antagonizarem/reverterem o efeito de um potente agonista do sistema juvenóide 










Capítulo  XIX  -  Avaliação  da  actividade  ecdiesteróide  dos  pesticidas  no 
sistema  endócrino  da  D.  magna.  Os  ensaios  para  a  avaliação  da  actividade ecdi- 
esteróide basearam-se na análise de dois parâmetros de avaliação dependentes da 
actividade do sistema ecdiesteróide na D. magna: a frequência da mudança de carapaça 
(contagem do nº de dias que os organismos levam a realizar quatro mudanças de 
carapaça) e a embriotoxicidade. Para a confirmação da actividade ecdiesteróide, ou seja, 
comprovar que  os  efeitos  observados foram  devidos a  actuação dos  pesticidas no 
sistema  ecdiesteróide do  crustáceo,  realizou-se  outro  grupo  de  ensaios  em  que  se 
avaliou a capacidade de reversão do efeito causado pelo químico na presença da 
hormona 20-hidroxiecdisone (hormona responsável pela actividade ecdiesteróide no 




































AVALIAÇÃO INTEGRADA DA QUALIDADE 
DA ÁGUA EM ALBUFEIRAS: O CASO DE ESTUDO 




Avaliação Integrada da Qualidade da Água em Albufeiras: Estudo de Caso 













A água é um recurso indispensável à grande maioria das actividades 
económicas, com uma influência decisiva na qualidade de vida das populações 
nomeadamente no que respeita ao abastecimento, à drenagem e tratamento de águas 
residuais,  e  à  irrigação  agrícola  actividades  com  forte  impacto  na  saúde  pública 
(Baptista et al., 2001). 
 
Embora cerca de 30% da água doce já tenha sido utilizada, a existente, se for 
bem gerida, é ainda suficiente para abastecer cerca de 20 biliões de pessoas. No entanto, 
e devido a condições climatéricas e geológicas a água não está uniformemente 
distribuída e, num mundo de 6 biliões de pessoas, muitas áreas do globo sofrem severas 
necessidades de água (McKinney e Schoch, 1998). Um dos factores ligados à carência 
de água é a variabilidade no ciclo hidrológico, que induz a existência de regiões onde a 
precipitação é elevada e regiões completamente áridas (Jackson et al., 2001). Se 
considerarmos a distribuição da precipitação e do escoamento anual médio no globo, 
verificamos disparidades brutais (Fig. 1). Assim, em muitas regiões, embora o volume 
de água disponível médio possa ser suficiente para cobrir as necessidades de consumo 
noutras, existem longos períodos em que há carência de água e, em contrapartida, 
ocorrem cheias que não só correspondem ao escoamento de grandes quantidades de 
água desperdiçada como também determinam, em geral, uma série de prejuízos socio- 
económicos e de saúde pública. Esta realidade é agravada pela falta de conservação, 
pela poluição dos recursos hídricos e, pela má gestão dos mesmos, factores promovidos 
pela utilização excessiva e incorrecta pelo homem (Cunningham e Cunningham, 2004). 
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Figura  1.   Distribuição  da   precipitação  média  anual  no   mundo   (adaptado  de 
 






Em termos de sector de actividade, os volumes necessários para satisfazer as 
necessidades de água para abastecimento doméstico são pequenos quando comparados 
com as disponibilidades. A agricultura é o maior utilizador de água, sendo a rega 
responsável por cerca de 80% do consumo mundial de água (McKinney e Schoch, 
1998; Cunningham e Cunningham, 2004). As necessidades da água para a indústria são 
muito mais flexíveis e adaptáveis às disponibilidades, por outro lado, a quantidade de 
água utilizada por este sector que retorna ao meio receptor é superior à correspondente 
utilizada pela agricultura (Bartram e Helmer, 1996). 
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Na Europa existem duas realidades no que respeita aos gastos de água com o 
sector agrícola: (i) Europa do Norte, onde os gastos de água com a actividade agrícola 
não são das actividades que apresentam maior consumo: e (ii) Mediterrâneo, 
nomeadamente Portugal e Grécia, onde a rega é uma actividade essencial para a 
produção com o consequente aumento da pressão na utilização dos recursos hídricos 
(Albiac et al., 2005). Dados obtidos para Portugal, com base no Plano Nacional da 
Água, indicam que a agricultura é o maior utilizador de água com um volume total de 
cerca  de  6  550x10
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(5% do total) (Baptista et al., 2001). 
 
 
Pelo que anteriormente se referiu, é evidente a necessidade de promover 
medidas que preservem a qualidade e aumentem a eficiência da utilização dos recursos 
hídricos. Tais medidas podem reunir-se em três grupos: (i) medidas conducentes ao 
melhor aproveitamento dos recursos hídricos disponíveis (retenção de reservas hídricas, 
transferência de reservas hídricas, controlo da poluição); (ii) medidas conducentes a um 
aumento dos recursos hídricos (dessalinização da água do mar, reordenamento agro- 
florestal); e (iii) medidas conducentes à redução do consumo (reutilização de águas 
residuais, recirculação de água, microirrigação, principio poluidor-pagador e utilizador- 
pagador) (Veiga da Cunha et al., 1980; McKinney e Schoch, 1998; Albiac et al., 2005; 
Correljé et al., 2007). 
 
Em 2000, os estados membros elaboraram um documento onde estão descritos 
um conjunto de medidas e objectivos propostos para as massas de água Europeias até 
2015. Assim, a Directiva Quadro da Água (ECC, 2000) estabelece um quadro de acção 
comunitária no domínio da política da Água e tem como objectivos ambientais até 
2015: (i) evitar a deterioração do estado das massas de água; (ii) alcançar e manter o 
“bom estado ecológico” das águas superficiais; (iii) alcançar e manter o “bom potencial 
ecológico das águas fortemente modificadas ou artificias; (iv) reduzir gradualmente a 
poluição promovida por substâncias prioritárias e eliminar as emissões, descargas e 
perdas dessas substâncias; (v) promover a utilização sustentável da água (preço da água 
deve cobrir os custos necessários ao seu tratamento, os custos ambientais e de pesquisa 
e a identificação de novos recursos hídricos (Albiac et al., 2005; EEA, 2005). 
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O aproveitamento dos recursos de água doce superficial coloca a evidente 
necessidade de construção de barragens cujas albufeiras são constituídas por massas de 
água fortemente modificadas/artificias. As albufeiras são massas de água lêntica que 
nos habituamos a considerar como parte integrante da paisagem ibérica. Contudo ao 
existirem, constituem também ecossistemas onde espécies e comunidades se 
estabelecem, com uma dinâmica própria. Como se tratam de meios artificiais sujeitos a 
grandes variações espaço-temporais impressas pelo regime de uso dos recursos hídricos 
as comunidades existentes e a sua qualidade biológica ou degradação estão também, 
muito dependentes do regime de uso da albufeira ou da bacia de drenagem. 
 
De uma maneira geral os ecossistemas aquáticos integrados nas albufeiras 
estão dependentes principalmente de cinco grupos de factores ambientais que regulam a 
sua estrutura e funcionalidade: (i) o fluxo (define as taxas de precipitação e os caminhos 
pelos quais as águas das chuvas entram na circulação das massas de água superficiais 
bem como os tempos de residência nesses ecossistemas); (ii) os sedimentos e a matéria 
orgânica  (o  movimento  dos  sedimentos  e  os  influxos  de  matéria  orgânica  são 
importantes para a estrutura e dinâmica do ecossistema. A matéria orgânica que provém 
dos  solos  circundantes  é  uma  fonte  de  energia  e  nutrientes  para  os  organismos 
aquáticos); (iii) temperatura e luz que são influenciadas principalmente pelo clima, pela 
composição química da massa de água e dos sedimentos que a constituem e pela 
produtividade algal. A temperatura influência quer a distribuição das espécies na massa 
de água, quer o ciclo dos nutrientes e a distribuição do oxigénio dissolvido; (iv) 
nutrientes e composição química, dependentes principalmente, das condições 
climatéricas, geomorfológicas e geoquímicas dos materiais (Donohue et al., 2005) e que 
regulam  o  pH,  a  produtividade  das  plantas  e  a  qualidade  da  água;  (v)  espécies 
endémicas do ecossistema aquático (Baron et al., 2003; Townsend et al., 2004). 
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Assim, no que respeita às características hidrológicas, as massas de água das 
albufeiras são caracterizadas por uma velocidade média muito baixa e variável entre 
0,001 a 0,01 ms
-1
. A água apresenta tempos de residência elevados e a corrente é multi- 
 
direccional (Manahan, 2000). 
 
 
A temperatura e a luz são propriedades da massa de água influenciadas pelo 
clima e topografia da região, assim como pelas características da própria massa de água: 
composição química, sedimentos e produtividade algal. A temperatura da água regula 
directamente as concentrações de oxigénio, as taxas metabólicas dos organismos 
aquáticos e está associada aos processos de crescimento, reprodução e maturação das 
comunidades aquáticas (Wetzel, 2001). O aumento da temperatura pode influênciar a 
solubilidade dos sais e dos gases nas massas de água aumentando a condutividade da 
mesma e diminuindo a quantidade de oxigénio dissolvido. 
 
Durante os períodos mais quentes do ano, em regiões temperadas, muitas 
massas  de  água  de  profundidade  média  apresentam  estratificação  térmica.  Este 
fenómeno ocorre devido ao aquecimento do estrato de água superficial ser mais rápido 
do  que  a  distribuição  do  calor  na  coluna  de  água.  Assim,  à  medida  que  a  água 
superficial aquece e se torna menos densa, a resistência térmica à mistura aumenta, com 
a consequente estratificação da massa de água (Wetzel, 2001). 
 
A estratificação caracteriza-se pela formação de três zonas: epilimnion, estrato 
superior da água menos densa, mais ou menos uniformemente aquecida, que circula e 
possui alguma turbulência; hipolimnion o estrato inferior das águas mais densas, mais 
frias e relativamente calmas, que são subjacentes ao epilimnion; metalimion estrato 
intermédio de alterações térmicas acentuadas situado entre os dois estratos anteriores 
(Fig. 2) (Manahan, 2000). 
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Figura 2. Estratificação térmica típica de regiões temperadas nos períodos mais quentes 
 






No final da estratificação térmica, quando a perda de calor é superior à 
absorção, as águas superficiais do epilimnion arrefecem, tornam-se mais densas e 
misturam-se com os estratos mais profundos. O metalimnion sofre uma erosão 
progressiva à medida que se reduz a resistência térmica relativa à mistura. 
Posteriormente todo o volume de água é incluído na circulação e inicia-se a circulação 
de Outono/Inverno. 
 
Um problema associado à estratificação térmica é a potencial variação na 
qualidade da água, produzida por oscilações cuja amplitude (que depende dos fins 
operativos a que a água se destina) promove a mistura das duas zonas de água com 
características completamente distintas. Assim pode acontecer uma água superficial 
com características epilimnionicas (quente, oxigenada e com elevada densidade algal) e 
características hipolimnionicas (fria, anóxica, elevada concentração de ferro, manganês 
e sulfato de hidrogénio) (Thornton et al., 1996). 
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os seus valores com a temperatura e a salinidade. O oxigénio, produto da actividade 
fotossintética, constitui um factor determinante do tipo de metabolismo dominante dos 
organismos que se desenvolvem na massa de água. Este representa cerca de 2/5 do total 
dos gases, em condições aeróbias, na época de maior eficiência dos organismos 
fitoplanctónicos (Wetzel, 2001). A solubilidade do oxigénio na água diminui com o 
aumento da temperatura e com pressões atmosféricas mais baixas e altitudes mais 
elevadas (Mariolakos et al., 2007). Nas camadas superficiais das massas de água as 
concentrações de oxigénio dissolvido são dominadas principalmente pelos processos 
fotossintéticos e pelas trocas interface ar-água, contrabalançados pela temperatura e por 
factores hidrodinâmicos (turbulência e vento). Nas camadas profundas a sua 
disponibilidade é controlada pelo metabolismo de consumo da matéria orgânica. 
 
O carbono inorgânico é um dos principais nutrientes do metabolismo 
fotossintético (Wetzel, 2001). O carbono inorgânico existe nas massas de água 
superficiais num equilíbrio dinâmico entre três formas principais: dióxido de carbono 
(CO2), ião bicarbonato (HCO3) e ião carbonato (CO3). O CO2  representa cerca de 1/5 
dos gases dissolvidos e o seu teor depende da luminosidade, da temperatura e dos 
nutrientes disponíveis para a fotossíntese, na água este é solubilizado e forma ácido 
carbónico (H2CO3) que rapidamente é dissociado em HCO3 e CO3. O CO2 pode 
encontrar-se em situação de completo esgotamento quando as condições para a 
actividade  dos  autotróficos  fotossintetizadores  (fitoplancton  e  macrófitas)  forem 
óptimas. Assim, em presença de luz solar ocorre o consumo de CO2 com a formação de 
matéria  orgânica  através  da  fotossíntese  e  o  consequente  aumento  do  pH,  pela 
diminuição dos iões de hidrogénio (H
+
) e o aumento do ião CO3  (Fig. 3) (Manahan, 
 
2000). 
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O azoto é um dos nutrientes que influência a produtividade nas massas de água 
doce. Uma das principais fontes de azoto na biosfera é a fixação do azoto molecular 
atmosférico (N2). Nos sistemas aquáticos as formas mais comuns de azoto são amónia 
(NH3-N), nitritos (NO2
-
-N) e nitratos (NO3
-
-N). O ciclo do azoto nas albufeiras é de 
 
natureza biológica, ou seja, as reacções de oxidação e redução dos compostos azotados 
estão ligadas à assimilação do azoto pela fotossíntese e à sua utilização por algas e 
plantas vasculares e por microorganismos (Vitousek et al., 1997). A amónia existe 
principalmente sob a forma de iões amónia (NH4
+
-N) e é assimilada pelas plantas da 
zona trofogénica (estrato superficial da massa de água onde a quantidade de luz é 
apropriada para a realização de fotossíntese). A concentração de NH4
+
-N nas águas 
oxigenadas é geralmente baixa, por ser usada no processo da nitrificação, para a 
formação de NO3
-
-N (reacção realizada principalmente por Nitrosomonas sp) e NO2
-
-N 




oxidado rapidamente e por isso raramente se acumula, sendo a sua concentração 
geralmente muito baixa (inferior a 100 µg L
-1
) (EPA, 2003). O NO3
-
-N é a forma mais 
vulgar em que o azoto inorgânico se encontra nas águas doces. A desnitrificação é 
realizada por várias espécies de bactérias heterotróficas facultativas (organismos que 
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tanto podem usar o oxigénio, como o nitrato como aceitador final de electrões) e pode 
ocorrer tanto em ambientes anaeróbios como aeróbios (Whitehead, 1992). 
 
Em sistemas aquáticos de água doce o fósforo desempenha um papel muito 
importante no metabolismo dos organismos. Em comparação com outros nutrientes 
necessários aos organismos, o fósforo é o menos abundante e, por essa razão, é 
frequentemente o elemento limitante da produtividade biológica. As taxas de sobrecarga 
variam muito com a aplicação que se dá ao solo adjacente à bacia de drenagem, à 
geologia e a morfologia da bacia, à produtividade do solo e à actividade humana 
(Sharpley et al., 1993; Daniel et al., 1998; Schoumans e Groenendijk, 2000; Simard et 
al., 2000). Uma vez que o fósforo existe na forma particulada a sedimentação representa 
um processo de perda de fósforo da coluna de água para o sedimento. A gama de 
fósforo total (Pt) nas águas doces varia de 5 µg L
-1 
nas águas pouco produtivas até mais 
 
de 100 µg L
-1 
em águas muito eutróficas. As águas doces não contaminadas contêm em 




Os microelementos metálicos com valor nutritivo presentes nas massas de água 
superficiais compreendem o ferro (Fe), o manganês (Mn), o zinco (Zn), o cobre (Cu), o 
boro  (B),  o  cobalto  (Co),  o  molibdénio  (Mo)  e  o  vanádio  (V).  Todos  eles  são 
necessários ao desenvolvimento das plantas e dos animais do ecossistema aquático 
(Wiessner, 1962). No entanto, quase todos os micronutrientes metálicos são muito 




As  espécies que  vivem nestes ecossistemas reflectem as  características da 
região e a capacidade de colonizar e sobreviver na massa de água. 
 
Assim, o fitoplancton de água doce compreende algas que pertencem 
praticamente a todos os grupos taxionómicos importantes: cianobactérias, algas verdes, 
xantofíceas, crisofíceas, diatomáceas, dinoflagelados, algas castanhas e vermelhas 
(Wetzerl, 2001). O metabolismo autotrófico é a principal via metabólica pela qual se 
realiza a síntese de matéria orgânica na maioria das algas. No entanto, algumas algas 
encontram-se adaptadas a ambientes com pouca luz, onde a heterotrofia é o processo 
metabólico dominante (Neilson e Lewin, 1974). 
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Na  água  doce  temperada verifica-se uma  redução  da  taxa  populacional durante  o 
Inverno e com a profundidade quando a intensidade de luz e a temperatura diminuem 
(Richerson et al., 1978). 
 
O zooplancton de água doce está distribuído em três grupos dominantes: os 
 
Rotifera e duas subclasses de Crustaceos, os Cladocera e os Copepoda. 
 
 
As comunidades de plantas do litoral (zona de interface entre a parte terrestre 
da bacia de drenagem e a água ao largo da albufeira) neste tipo de ecossistema são 
predominantemente constituídas por macrófitas (emergentes, folhas flutuantes, 
submersas, flutuantes) (Wetzel, 2001). 
 
No que respeita aos animais bentónicos de água doce a diversidade é enorme: 
os protozoários de água doce, os nemátodes, os anelídeos aquáticos (oligoquetas e 
sanguessugas), os microcrustáceos bivalves ostracódos, os crustáceos malacostráceos 
(misídeos, isópodes, lagostins e camarões de água doce e anfípodes), os moluscos 











O desenvolvimento económico, a industrialização e a urbanização em conjunto 
com o crescimento demográfico, levaram a um aumento significativo do consumo e da 
contaminação das massas de água (Almeida et al., 2007). Um grande número de rios e 
aquíferos estão contaminados devido a actividades antropogénicas como a indústria, 
agricultura e a descarga de efluentes (Koukal et al., 2004; Milovanovic, 2007). 
 
A água de albufeiras é em geral de má qualidade. Contribuem para este facto, 
não só a composição geológica da bacia, mas também o lançamento de águas residuais 
urbanas não tratadas e efluentes industriais, assim como a poluição difusa, 
principalmente devido às práticas agrícolas (Hinck et al., 2007; Milovanovic, 2007). 
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O tempo de residência das águas nas albufeiras representa mais um factor de risco, para 
o acumular   de   contaminantes   ambientais,   de   nutrientes   e   de   organismos 
fotossintetizadores como cianobactérias, bem como para a deplecção do oxigénio 
dissolvido, aumentando a eutrofização, a turvação da água, e os processos migratórios 
das espécies do ecossistema aquático da albufeira (Kurunc et al., 2006). Todos estes 
factores têm efeitos bastante negativos para a biodiversidade e para saúde das 
populações. 
 
A poluição hídrica pode ser classificada como pontual ou difusa, de acordo 
com a forma como os poluentes são introduzidos no ambiente aquático e com as 
actividades ou processos que os geram. 
 
Nas fontes de poluição pontual incluem-se, principalmente, as descargas de 
águas residuais domésticas e/ou industriais (Tauler et al., 2004). 
 
As descargas de efluentes domésticos são os principais factores responsáveis 
pela contaminação microbiológica das águas superficiais (Chapman e Jackson, 1996; 
Mudge e Duce, 2005). O excesso de contaminação fecal, na massa de água superficial, 
pode trazer impactes negativos para a saúde das populações humana, quando a água é 
utilizada para fins de consumo, recreativos e de lazer (Reeves et al., 2004). Por outro 
lado, nas últimas décadas têm vindo a aumentar o número de compostos orgânicos 
presentes nas águas superficiais uma das muitas razões para que isso aconteça é o uso 
dessas  águas  como  meio  receptor de  efluentes  (Rodrigues-Moraz et  al.,  2004).  A 
maioria dos efluentes domésticos e industriais contém uma variedade de poluentes que 
são transferidos para o meio receptor, uma vez que a remoção deste tipo de 
contaminantes, nas estações de tratamento, frequentemente é incompleta. 
Consequentemente, as águas superficiais contêm poluentes dissolvidos, que promovem 
um impacto negativo no ecossistema aquático, bem como põem em causa as origens de 
captação de água para abastecimento das populações (Boyd et al., 2003). 
 
As  fontes  de  poluição  difusa  incluem  a  poluição  de  origem  agrícola  e  a 
poluição veiculada pela atmosfera. A poluição causada pelas actividades agrícolas e 
industriais é a fonte mais comum de degradação da qualidade da água nos países 
europeus (Lacorte et al., 2001). 
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O excessivo aporte de nutrientes (azoto e fósforo) às albufeiras por práticas 
agrícolas intensas promove quer a acidificação das massas de água, quer a sua 
eutrofização com o consequente aparecimento de blooms de algas e com a depleção de 
oxigénio, processos que promovem a degrabilidade do meio hídrico (Davis e Koop, 
2001; Newham et al., 2004; Laverman et al., 2007). 
 
 
Os poluentes agrícolas mais comuns associados à poluição difusa são os 
fertilizantes, a matéria orgânica, os pesticidas e as substâncias tóxicas provenientes das 
actividades pecuárias (Kolpin et al., 1998; Novotny, 1999; Gunningham e Sinclair, 
2005). O aumento de sobrecarga do azoto inorgânico, sob a forma de nitratos, nas 
albufeiras provém frequentemente da actividade agrícola, das águas residuais e da 
poluição atmosférica (EPA, 2003; EEA, 2007). Elevados níveis de nitratos nas águas 
tornam-se tóxicos para humanos e animais, pois nos organismos (principalmente os 
mais jovens) o nitrato é reduzido a nitrito que promove a oxidação da hemoglobina 
transformando-a em metahemoglobina o que promove um distúrbio no transporte de 
oxigénio (Klassen, 2001). A protecção das águas contra a poluição causada por nitratos 
de origem agrícola está contemplada na Directiva 91/676/EEC (ECC, 1991a). Segundo 
esta directiva comunitária, massas de água com concentrações de nitratos superiores a 
50 mg L
-1 
devem ser identificadas como massas de água em risco. 
 
 
O fósforo não representa um risco directo para os animais e para o homem. A 
toxicidade causada por fósforo é devida a estimulação, por parte deste, dos blooms de 
algas com a consequente depleção do oxigénio (Vitousek et al., 1997). 
 
Vários estudos têm avaliado a dinâmica e o fluxo destes nutrientes em regiões 
com forte actividade agrícola e climas semi-áridos, concluindo que as concentrações 
destes nutrientes apresentam uma variabilidade sazonal, e estão dependentes não só das 
actividades agrícolas circundantes às albufeiras mas também das características dos 
sedimentos e do tempo de retenção de cada uma das barragens (Brainwood et al., 2004; 
Kurunc et al., 2006; Mendiguchía et al., 2007). 
 
No que respeita aos metais, as suas concentrações nas águas superficiais 
atingiram níveis máximos no espaço europeu durante os anos setenta (Alonso et al., 
2004). 
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Estes compostos inorgânicos podem ser provenientes da estrutura geomorfológica do 
solo que atravessa a massa de água, ou serem originários de fontes de poluição agrícola 
ou industrial (Deely e Ferguson, 1994; Micó et al., 2006). O potencial risco ecológico 
destes compostos para o ecossistema aquático depende da sua especiação química, que 
afecta a sua absorção e o seu potencial tóxico (Vikaskumar et al., 2007). Os metais 
pesados   tem   a   capacidade   de   se   acumularem   nos   tecidos   e   podem   sofrer 
biomagnificação nas cadeias alimentares (Williams et al., 1994). Alguns estudos têm 
sido desenvolvidos no sentido de se avaliar a dinâmica deste grupo de substâncias nas 
massas de água superficiais e quais as suas principais fontes de contaminação. Assim, 
Micó et al. (2006), num estudo na área da província de Alicante (Sul de Espanha) 
estabeleceram uma correlação entre os metais provenientes de fontes de poluição 
agrícola e os resultantes das características do solo, e concluíram que nessa região as 
concentrações de Co, Cr, Fe, Mn, Ni e Zn, na água eram provenientes das características 
do solo, enquanto as concentrações de Cu, Pb e Cd eram originárias de fontes de 
poluição agrícola. Fernández et al. (2008), num estudo preconizado no Rio Nerbioi- 
Ibaizabal (País Basco) concluíram que as concentrações detectadas de Al, Cr, Mn e Zn 
são de origem antropogénica e que algumas das concentrações de metais na água 
superficial estão correlacionadas com a salinidade, nomeadamente de Cu, Fe e As. 
 
Alguns poluentes orgânicos, como por exemplo os pesticidas são reconhecidos 
pelo seu impacte negativo no ambiente. No entanto, o risco destas substâncias é 
extremamente difícil de avaliar pois os efeitos biológicos são pouco conhecidos e a sua 
presença ocorre em geral a níveis tão baixos que torna difícil a sua determinação 
analítica (Almeida Azevedo et al., 2000). Apesar de muitos destes poluentes terem sido 
retirados do mercado, os efeitos da sua aplicação podem ainda estar presentes devido às 
suas características de bioacumulação, adsorção e persistência ambiental (Leong et al., 
2007). Nesta classe de compostos encontram-se a maioria dos pesticidas organoclorados 
que representam um importante grupo de compostos persistentes com efeitos 
carcinogénicos, mutagénicos e de desregulação endócrina (Peter et al., 2002). 
 
As condições climatéricas específicas para a prática agrícola e o modo de 
aplicação e composição dos pesticidas devem ser levados em consideração na avaliação 
do seu risco ecológico, pois estes dois factores são os principais responsáveis pelas vias 
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de exposição destes compostos (Ramos et al., 2000). Os pesticidas podem ainda ser 
transformados em subprodutos mais tóxicos e persistentes, através de processos físicos, 
químicos ou biológicos (Berger, 1998). 
 
A caracterização das águas de superfície, no que respeita aos pesticidas 
predominantes, é de extrema importância pois a maioria destes compostos é usada de 
uma forma indiscriminada pelo sector agrícola e possui propriedades intrínsecas com 
perigosidade para a saúde pública e para o ambiente. Por outro lado a intensificação 
agrícola, contribui para um agravamento da contaminação por pesticidas e fertilizantes 
das águas superficiais (Cerejeira et al., 2003; Rodrigues-Moraz et al., 2006). 
 
Ao longo do tempo, por factores inerentes às imposições legais e pela tomada 
de consciência para a melhoria das práticas agrícolas, a aplicação de pesticidas tem 
sofrido mudanças. Assim, a utilização de pesticidas persistentes e de difícil degradação, 
como os organoclorados, tem vindo a ser substituída pelo uso de compostos mais 
polares e rapidamente degradáveis como por exemplo os metilcarbamatos, os 
organofosforados e os herbicidas (sulfunilureias, imidazolinonas, triazinas, ácidos 
clorofenoxi, fenilureias) (Kampioti et al., 2005). 
 
A Comunidade Europeia tem vindo a demonstrar grande preocupação no que 
concerne à poluição das massas de água por pesticidas, com a aplicação de legislação 
cada vez mais restrita para a utilização destes compostos e com uma vigilância cada vez 
mais acentuada. Assim, a Directiva do Conselho 91/414/EEC, de 15 de Julho de 1991 
(EEC, 1991b), pretende concretizar a harmonização da homologação dos pesticidas 
agrícolas nos países da Comunidade e a reavaliação dos pesticidas existentes. Entre os 
vários objectivos a atingir destacam-se dois: (i) a ponderação dos riscos para a saúde 
humana, animal e para o ambiente deve ser prioritária em relação à melhoria da 
produção; e (ii) a tomada de decisão na base do conhecimento científico e técnico com a 
consequente adopção de elevados padrões de segurança para o homem (utilizadores de 
pesticidas e consumidores de produtos agrícolas). Por outro lado, a lista de substâncias 
perigosas prioritárias da Directiva Quadro da Água, encontra-se em final de processo de 
revisão, assim integrou-se: (i) a adição de oito novos compostos à lista de substâncias 
perigosas; (ii) a introdução de padrões de qualidade 
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ambiental (PQA) para cada uma das substâncias que integram a lista das substâncias 
prioritárias; e (iii) a criação de uma segunda lista que integra substâncias que se 
encontram sujeitas a processos de avaliação como possíveis substâncias prioritárias 
(EEC, 2007). Os PQA são caracterizados por dois parâmetros: (i) média anual (MA) 
que estabelece um limite de protecção em exposições de longo termo; (ii) concentração 
máxima admissível (CMA) que estabelece um limite de protecção do ecossistema 
aquático em exposições de curto tempo. 
 
Os PQA propostos para os pesticidas integrados no estudo de avaliação da 





Tabela 1. Padrões de Qualidade Ambiental (µg L
-1
) propostos para os pesticidas 
prioritários do presente estudo (ECC, 2007). 
 
Composto  Nº CAS MA CMA 
Alacloro 15972-60-8 0,3   0,7 
 
Atrazina 1912-24-9 0,6 2,0 
 
Clorpirifos 2921-88-2 0,03 0,1 
 
Diurão 330-54-1 0,2 1,8 
 
Endossulfão* 115-29-7 0,0005 0,004 
 
Isoproturão 34123-59-6 0,3 1,0 
 
Simazina 122-34-9 1 4 
 
MA: média anual; CMA: concentração máxima admissível; * o endossufão não foi estudado neste 
trabalho de investigação, o composto que foi avaliado foi o seu metabolito endossulfão sulfato para o qual 




Actualmente, na região do Mediterrâneo, vários estudos têm vindo a ser 
desenvolvidos para aumentar o conhecimento sobre a evolução e a interacção das várias 
classes de pesticidas em massas de água superficial (Ramos et al., 2000). Assim, num 
estudo em águas superficiais e subterrâneas nas regiões de Salamanca e Zamora, onde 
foram analisados 17 herbicidas, verificou-se que a contaminação por este tipo de 
pesticidas está correlacionada com as práticas agrícolas das áreas circundantes. 
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Nesse estudo o composto mais frequentemente detectado e em maiores concentrações 
foi o clorotolurão (Carabias-Martínez et al., 2003). Claver et al. (2006) observaram na 
bacia hidrográfica do Rio Ebro (Espanha), que a classe de triazinas foi a mais 
frequentemente detectada, seguida dos organofosforados e com uma menor extensão 
dos organoclorados. Nesse estudo, os autores concluíram que o clorpirifos foi o 
organofosforado que foi detectado em concentrações mais elevadas relacionando esse 
facto com a sua intensa aplicação em campos de fruticultura. Garmouma et al. (1998) 
observaram a variação sazonal de triazinas e fenilureias na bacia hidrográfica do Rio 
Marne  (França),  após  a  sua  aplicação  nas  culturas.  As  quantidades  de  triazinas 
detectadas na água foram superiores às quantidades de fenilureias no mesmo período de 
avaliação. Em concordância com os resultados anteriores, Albanis et al. (1998) 
concluíram que a poluição da água superficial e subterrâneas no Imathia (Grécia) é 
promovida principalmente por triazinas e cloroacetanilidas. 
 
Em Portugal e para a implementação da Directiva 76/464/CEE (ECC, 1976), 
foi necessário avaliar quais as principais substâncias prioritárias existentes nas águas 
portuguesas.  Neste  contexto,  verificou-se  que,  dos  115  compostos  semi-voláteis 
descritos na directiva, 19 eram poluentes relevantes nas águas Portuguesas. Assim, estes 
compostos (maioritariamente pesticidas: simazina, tributilfosfato, ácido 2-metil- 
clorofenoxiacético (MCPA), ácido 2,4-diclorofenoacético (2,4-D), atrazina, bentazona, 
diclopropil, pentaclorofenol, 4-cloro-3-metilfenol, ácido 2,4,5-triclorofenoxiacético 
(2,4,5-T), 2,4,6-triclorofenol, mecoprop, alacloro, metolacloro, 3-clorofenol, linurão, 
dimetoato, 4-clorofenol) devem ser integrados em futuros programas de avaliação da 
qualidade de massas de água (Lacorte et al., 2001). 
 
Por outro lado vários estudos têm sido desenvolvidos nas principais bacias 
hidrográficas Portuguesas. Num dos primeiros estudos realizado em Portugal, onde 
foram avaliados 75 compostos em 43 estações de amostragem, as triazinas foram os 
pesticidas mais frequentemente detectados, sendo a atrazina o pesticida quantificado em 
maiores concentrações. Dos locais amostrados Monte da Vinha (Bacia Hidrográfica do 
Guadiana) apresentou as concentrações mais elevadas para a maioria dos compostos 
analisados (Almeida Azevedo et al., 2000). 
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Cerejeira et al. (2003), num estudo nas principais bacias hidrográficas com 
influência agrícola, Bacia Hidrográfica do Tejo, Guadiana e Sado, concluíram que os 
pesticidas  mais  frequentemente  detectados  foram  lindano,  hexaclorobenzeno, 





AVALIAÇÃO DA CONTAMINAÇÃO E TOXICIDADE DAS MASSAS DE 




Actualmente, a problemática da qualidade da água é abordada sob duas 
vertentes principais. A primeira prende-se com a qualidade da água no meio natural, ou 
seja, nas diferentes massas de água superficiais e subterrâneas. A segunda vertente de 
análise  diz  respeito  às  várias  utilizações que  se  fazem  dos  recursos  hídricos,  e  à 
avaliação da adequação da qualidade da água para essas mesmas utilizações (Decreto- 
Lei nº 112/2002). 
 
O desenvolvimento de programas de avaliação dos sistemas aquáticos é 
imprescindível para o controlo da qualidade da água, uma vez que é necessário ter 
conhecimento do grau de poluição, com o objectivo último de avaliar o seu impacto na 
massa de água e proceder a processos de remediação para melhorar a qualidade para os 
diversos  fins  (Almeida  et  al.,  2007).  Os  principais  objectivos  dos  programas  de 
avaliação são: (i) evitar a deterioração dos ecossistemas aquáticos, para proporcionar 
águas com qualidade suficiente para serem utilizadas em múltiplos fins, nomeadamente 
consumo, irrigação e fins recreativos; (ii) evitar a contaminação a jusante promovida 
por poluentes vertidos a montante; (iii) avaliar o grau de contaminação e de toxicidade 
que pode advir para as espécies que integram o ecossistema aquático e para o homem 
(Boyacioglu, 2006; Iscen et al., 2008). 
 
No  que  respeita,  aos  parâmetros  físico-químicos  e  microbiológicos  que 
integram  os  programas  de  avaliação  da  qualidade  de  águas  superficiais,  estes 
encontram-se legislados no Decreto-Lei nº 236/98, de 1 de Agosto, adaptado da 
Directiva Comunitária 75/440/CE que estabelece as normas, critérios e objectivos de 
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qualidade no que respeita a águas superficiais destinadas ao consumo humano, rega e 
actividades recreativa (ECC, 1975). 
 
Dos parâmetros físico-químicos fazem parte: (i) parâmetros indicadores da 
estratificação sazonal da massa da água - pH, temperatura e oxigénio dissolvido; (ii) 
parâmetros indicadores de mineralização - condutividade, cálcio, sódio, magnésio 
(parâmetros responsáveis pela dureza da água), alcalinidade, cloretos e sólidos 
dissolvidos totais; (iii) nutrientes – compostos que integram o ciclo do azoto e do 
fósforo; (iv) descritores orgânicos - parâmetros indicadores da presença de matéria 
orgânica como a carência bioquímica de oxigénio ao 5º dia (CBO5), carência química de 
oxigénio  (CQO),  carbono  orgânico  total  (COT)  e  oxidabilidade;  (v)  elementos 
metálicos; (vi) substâncias perigosas – metais pesados e pesticidas. 
 
Os parâmetros microbiológicos integram microorganismos indicadores da 
presença de contaminação fecal: coliformes fecais; enterococos fecais; presença 
Salmonella sp, que pode limitar o uso da água, nomeadamente para fins recreativos e a 
sua possível utilização para consumo humano. 
 
A avaliação físico-química e microbiológica da massa de água tem-se tornado 
cada vez mais insuficiente para o controlo integrado da qualidade da água e do estado 
ecológico do ecossistema aquático. Esta avaliação deve ser complementada, por 
parâmetros ecológicos e ecotoxicológicos (Okamura et al., 1996). A Directiva Lei- 
Quadro da Água (ECC, 2000) reforça a necessidade de implementar a avaliação 
ecológica recorrendo a vários endpoints tais como, a composição e abundância de 
invertebrados bentónicos, plantas aquáticas ou fauna piscícola. Assim, a avaliação do 
“bom estado ecológico”, preconizado pela Directiva Quadro da Água baseia-se quer na 
caracterização da estrutura das comunidades do ecossistema em estudo, nomeadamente 
de macroinvertebrados bentónicos quer no cálculo de índices bióticos (Rosenberg e 
Resh, 1993), o que permite ultrapassar as limitações impostas pelos parâmetros físico- 
químicos que não permitem quantificar senão os efeitos instantâneos das pressões das 
actividades humanas sobre os meios hídricos, não determinando o impacto biológico da 
poluição (Soldán, 2003; Donohue et al., 2006). As comunidades aquáticas traduzem as 
condições ambientais verificadas durante um período de tempo alargado, reflectindo as 
condições críticas que poderão ter ocorrido durante esse período. 
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No entanto, apesar deste tipo de avaliação ter sido utilizado, com resultados 
positivos, para avaliação de poluição por matéria orgânica, acidificação e modificação 
de fluxos hidrológicos de massas de água (Bonada et al., 2006), não é eficiente para a 
avaliação do impacto ecológico de poluentes e das interacções entre o meio biótico e 
abiótico. Este tipo de interacções pode ser avaliado se for integrada na avaliação a 
análise (eco)toxicológica (van Straalen e Gestel, 2008). 
 
Assim, enquanto os parâmetros químicos permitem identificar quais os factores 
que promovem o efeito, o uso dos ensaios ecotoxicológicos permite avaliar as causas do 
dano ecológico (Soares, 1989; Crane et al., 2007; Wharfe et al., 2007) 
 
Os ensaios ecotoxicológicos têm como objectivo estudar a variação dos efeitos 
subletais  e  letais  em  populações  de  diferentes  zonas  geográficas,  os  efeitos  de 
exposições prolongadas de baixas doses de poluentes nos ecossistemas, as interacções 
entre poluentes e dos poluentes com variáveis ambientais, como por exemplo, a 
temperatura, a salinidade e pressão atmosférica (Baird, 1999; Hoffman et al., 2003). 
 
Os pressupostos atrás referidos permitem salientar o acesso aos ensaios 
ecotoxicológicos como ferramenta imprescindível na avaliação de risco ambiental e 
para a saúde humana (Ohe et al., 2004). 
 
A avaliação ecotoxicológica pode integrar ensaios de exposição aguda e/ou 
crónica consoante o que se pretende analisar. Assim, a avaliação toxicológica aguda é 
preconizada por ensaios de curta duração com parâmetros de avaliação como 
imobilidade, mortalidade, luminescência (Klaassen, 2001; Hoffman et al., 2003). Estes 
ensaios são considerados, pela maioria dos autores, como métodos de screening em 
avaliação toxicológica (Guilhermino et al., 2000; Latif e Licek, 2004). A avaliação 
toxicológica crónica é realizada recorrendo a ensaios que integram as várias etapas do 
ciclo de vida do organismo-teste. A avaliação dos efeitos é realizada recorrendo a 
endpoints como taxa de reprodução, crescimento, frequência de mudas e malformações 
embrionárias (Hoffman et al., 2003). 
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A  caracterização  ecotoxicológica  em  albufeiras  deve  permitir  identificar 
quando e como é que as comunidades aquáticas estão a ser afectadas pelos poluentes e 
permitir a determinação de margens de segurança (Forget-Leray et al., 2005; Hoffman 
et al., 2003; Hernando et al., 2007). Para isso, é necessário implementar bioensaios 
representativos das várias espécies taxonómicas (bactérias, algas, plantas, crustáceos, 
insectos  e  peixes)  e  dos  vários  grupos  funcionais  (decompositores,  produtores 
primários, consumidores primários e secundários). 
 
Os ensaios com bactérias permitem avaliar o efeito de poluentes ou amostras 
ambientais em propriedades bioquímicas, como actividade enzimática (ATPase), 
alterações  na  mobilidade  (Spirillum  volutans),  inibição  da  emissão  de  luz  (Vibrio 
fisheri) e viabilidade celular (Pseudomonas putida) (Girotti et al., 2008; García-Ripoll 
et al., 2009). Por outro lado, os ensaios com algas, para além de serem utilizados na 
avaliação de poluentes ambientais, permitem ainda a caracterização de condições de 
oxigénio, luz, temperatura e de nutrientes da massa de água, através da determinação da 
inibição do crescimento (ex. Pseudokirchneriella subcapitata) (Mendonça et al., 2009). 
As plantas vascularizadas são usadas para caracterizar o impacto de determinados 
poluentes na flora do ecossistema aquático (ex. Lemna minor) (Gorzerino et al., 2009; 
Mendonça et al., 2009). Os invertebrados aquáticos (consumidores primários) ocupam 
uma posição chave na cadeia alimentar do ecossistema aquático, pois são o alimento 
maioritário dos peixes e alimentam-se de algas, dai a sua importância no controlo da 
qualidade da água (Dodson e Hanazato, 1995). Os bioensaios com invertebrados 
aquáticos englobam, entre outros, ensaios com os crustáceos Daphnia sp e 
Thamnocephalus platyurus ( Nałęcz-Jawecki et al., 2007; Rouvalis et al., 2009). Na 
avaliação ecotoxicológica aquática os peixes são um elo de ligação com os humanos 
pois são vertebrados e consequentemente partilham muitas similaridades fisiológicas 
(Breitholtz et al., 2006). Para além disso, representam os consumidores secundários e 
terciários na cadeia alimentar do ecossistema aquático e tornam-se alimento para os 
humanos, podendo sofrer processos de biacumulação e biomagnificação de poluentes 
com características lipofílicas (Jonsson e Toledo, 1993; Nowak et al., 1995). Todos 
estes organismos são utilizados para avaliar a função habitat da massa de água, ou seja, 
a sua qualidade ecológica. 
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Os ensaios ecotoxicológicos têm sido aplicados com sucesso em vários meios e 
amostras ambientais tais como efluentes (Latif e Licek, 2004; Sotero-Santos et al., 
2005; Pandard et al., 2006; Rodriguez et al., 2006), sedimentos (Martinez-Madrid et al., 
 
1999; Larh et al. 2003; Latif e Licek, 2004; Delistraty e Yokel, 2007; Antunes et al., 
 
2007), águas superficiais e subterrâneas (Okamura et al., 1996; Diaz-Baez et al., 2002; 
Mankiewicz-Boczek et al., 2008) e têm sido usados como etapa imprescindível para 
avaliação do risco ambiental (Antunes et al., 2007). No que respeita à avaliação da 
qualidade da água superficial, com acesso a ensaios ecotoxicológicos Okamura et al. 
(1996) utilizaram uma bateria de cinco testes ecotoxicológicos para avaliar a toxicidade 
de rios e lagos do Japão e concluíram que a Daphnia sp foi das espécies usadas a mais 
sensível. Num estudo realizado no Canadá, para avaliação toxicológica de águas para 
consumo, verificou-se que das três espécies utilizadas (Daphnia magna, Hydra 
attenuata, Lactuca sativa) a H. attenuata foi a mais sensível e que, na maioria das 
amostras, as análises químicas corroboraram os resultados ecotoxicológicos (Diaz-Baez 
et al., 2002). Um estudo, realizado nos rios de Fez e Sebou (Marrocos) rios bastante 
poluídos por metais e  pesticidas, evidenciou a  eficácia da avaliação integrada dos 
ensaios ecotoxicológicos com os ensaios químicos. Neste estudo o organismo teste mais 
sensível foi a alga P. subcapitata (Koukal et al., 2004). Ozmen et al. (2008) 
quantificaram biomarcadores em peixes, tais como glutationa-S-transferase, lactato 
desidrogenase, fosfatase alcalina, fosfatase ácida, na avaliação do grau de contaminação 
por organoclorados numa barragem na Turquia. Latif e Licek (2004), na avaliação de 
amostras  de  água  do  Rio  Traun  (Áustria)  através  do  uso  de  uma  bateria  de  seis 
microbiotestes (Algaltoxkit
®










)  observaram  que  o  organismo  mais  sensível  foi  o  crustáceo  T. 
platyurus, estes autores fazem ainda referência à necessidade dos resultados obtidos nos 
ensaios de curta exposição serem confirmados por ensaios crónicos. Mankiewicz- 
Boczek et al. (2008) aplicaram um conjunto de microbiotestes na avaliação de alguns 
dos rios mais poluídos da Polónia, e concluíram que o Algaltoxkit
® 
(P. subcapitata) foi 
o teste mais sensível, seguido dos ensaios com L. minor e com T. platyurus. 
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Takenaka et al. (2006) observaram que os compostos à base de cloro que se 
utilizam no processo de desinfecção da água para consumo humano são tóxicos, a curto 
e longo prazo, para alguns crustáceos, para além de ocasionarem a formação de 
trialometanos que representam um grave problema de saúde pública. Mattei et  al. 
(2006) avaliaram o efeito tóxico promovido por dois dos desinfectantes mais utilizados 
nas estações de tratamento de água (hipoclorito de sódio, dióxido de cloro), tendo 
verificado que ambos os compostos promoveram toxicidade aguda (EC50 de 0,04 e 0,03 
mg L
-1
, respectivamente) e crónica (NOEC 0,014 e 0,008 mg L
-1
, respectivamente) no 
 
organismo  teste  (D.  magna)  em  concentrações  muito  abaixo  do  permitido  pela 
legislação,  como  garantia  de  barreira  sanitária  0,2-0,6  mg  L
-1    
(Decreto-Lei  nº 
306/2007).  Estes  autores,  salvaguardam  a  necessidade  de  utilização  de  outros 
compostos ou outros processos de desinfecção para reduzir/eliminar o risco ambiental 










O caso de estudo deste trabalho de investigação é a albufeira do Alqueva. Esta 
albufeira é a maior da Europa, fica situada no sul de Portugal e constitui uma reserva 
estratégica de água na Bacia Hidrográfica do Guadiana. 
 
As primeiras referências à necessidade de criar uma grande barragem no rio 
Guadiana datam de há pelo menos 100 anos e, embora o projecto tenha sido 
desenvolvido em 1957 a sua construção só foi concluída em 2002. Na região do 
Alentejo, o planeamento hidráulico baseou-se, fundamentalmente, na construção de 
aproveitamentos hidroagrícolas, face à existência de zonas planas e de solos com boa 
aptidão para o regadio. Foi com o Plano de Rega do Alentejo que, pela primeira vez, se 
encarou a utilização dos recursos hídricos do Guadiana, em regime de fins múltiplos. É 
neste contexto que surge o Empreendimento de Fins Múltiplos de Alqueva. 
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Este empreendimento tem como principal objectivo a obtenção de uma reserva 
significativa de água para uso em diversos fins: (i) actividades agrícolas; (ii) consumo 
urbano e industrial; (iii) produção de energia eléctrica; (iv) regularização dos caudais do 
rio Guadiana (Decreto-Regulamentar nº 16/2001). 
 
Para além das utilizações principais, estão também criadas as condições para a 
prática de actividades recreativas, e a construção nos terrenos circundantes de casas de 
veraneio, estabelecimentos hoteleiros e parques de campismo. Tornou-se assim 
necessário regulamentar o exercício das actividades secundárias que podem ser 
proporcionadas pela albufeira (pesca, banhos, navegação recreativa a remo e a vela, 
navegação a motor, competições desportivas). Assim, segundo o Decreto Regulamentar 
nº 2/88, de 20 de Janeiro, a albufeira de Alqueva é classificada como uma albufeira 
protegida, ou seja, cujo água é ou se prevê que venha a ser utilizada para abastecimento 
de populações e ainda cuja protecção é ditada por razões de defesa ecológica. Cada 
actividade secundária apresenta um índice de utilização. No caso da albufeira do 
Alqueva, a actividade “Banhos e Natação” apresenta um índice de utilização igual a 1, o 
que quer dizer que são actividades permitidas com restrição, ou seja, que podem ser 
limitadas ou suspensas quer por razões de defesa contra a poluição ou contaminação das 
águas, quer por razões de saúde dos próprios utentes. 
 
Dado que as massas de água das albufeiras são o reflexo das actividades e 
alterações que ocorrem na respectiva bacia hidrográfica (Thornton et al., 1996), é 
necessário descrever as características geográficas, físicas e sócio-económicas da Bacia 
Hidrográfica do Rio Guadiana. 
 
Assim, a albufeira do Alqueva situa-se na Bacia Hidrográfica do Rio Guadiana, 
que abrange uma superfície total de 66 800 Km
2
, dos quais 55 220 Km
2 
(83%) em 
território Espanhol e 11 580 Km
2 
(17%) em território Português. A população total 
residente ascende a 1,9 milhões de habitantes, dos quais 230 mil habitantes em Portugal. 
A Bacia nacional do Guadiana encontra-se delimitada a norte pela Bacia do Tejo, a sul 
pelas pequenas ribeiras do Algarve, a este pela fronteira e a oeste pelas Bacias do Tejo, 
Sado, Mira e Arade, estendendo-se pelas unidades morfoestruturais correspondentes ao 
maciço antigo e à orla meridional algarvia (Decreto-Regulamentar nº 16/2001). 
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Sob o ponto de vista climático, a bacia é bastante homogénea, com 
características mediterrâneas. Os Verões são quentes com alta insolação e elevada 
evapotranspiração, enquanto os Invernos são relativamente rigorosos. A temperatura 
média anual é próxima de 16ºC. Nos meses mais quentes (Julho/Agosto) a temperatura 
média varia entre 24ºC e 28ºC, nos meses mais frios a temperatura média varia entre 8,5 
e os 11ºC. A precipitação média anual ponderada sobre a bacia é de 550 mm, variando 
entre 450 mm, nas zonas de Mértola e Moura, e um valor médio ligeiramente superior a 
1000 mm nas cabeceiras do Ardila, Odeleite, e Caia. No que se refere à distribuição 
mensal da precipitação, toda a bacia é afectada por um período estival com ausência 
quase total de chuva. Em média, mais de 80% do total anual da precipitação ocorre 




No que respeita à biodiversidade, a região do Alentejo está incluída na bacia do 
 
Mediterrâneo, que é uma das 25 regiões com maior biodiversidade, onde se encontram 
 
44% do total das plantas vasculares conhecidas e 35% das espécies de vertebrados 
 
(Myers et al., 2000). 
 
 
Assim,  as  comunidades  fitoplanctónicas  mais  importantes  são  as 
Bacilariofícias e as Clorofícias. Estas espécies são características de águas muito 
produtivas e eutróficas (WWFN, 1995). Em relação ao zooplancton, a região é 
caracterizada por um número limitado de espécies, onde predominam os Rotíferos e os 
Crustáceos. De uma forma geral, o aumento dos sólidos orgânicos transportados pelo 
rio,  contribui  para  o  aumento  de  filtradores  não  selectivos,  como  Cladóceros  e 
Rotíferos. As principais macrófitas existentes no rio Guadiana são herbáceas. As 
coberturas  aquáticas  mais  significativas  incluem  as  espécies  Potamogeton  crispus 
(folhas flutuantes), Najas minor, Myriophyllum spicatum (submersa) (Cortes et al., 
1996; SEIA, 1995). Dos macroinvertebrados mais importantes no rio Guadiana 
encontram-se várias espécies de moluscos, destacando-se o lagostim-vermelho 
(Procambarus clarkii). No que respeita aos insectos, a sua composição é essencialmente 
de Chironomidae (Ordem Díptera) (WWFN, 1995). A ictiofauna inclui espécies como 
tainha, perca-sol (Lepomis gibbosus), barbo (Barbus steindachneri; Barbus comiza), 
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achigã  (Micropterus  salmoides),  carpa  (Cyprinus  carpio),  gambusia  (Gambusia 
holbrooki) (WWFN, 1995; SEIA, 1995). 
 
Segundo o Decreto Regulamentar nº 16/2001 de 5 de Dezembro, que aprova o 
plano de Bacia Hidrográfica do Guadiana, a evolução da qualidade da água nos últimos 
anos mostra, se exceptuarmos a utilização da água para rega, a quase geral inadequação 
da qualidade da água presente nesta bacia hidrográfica para os diversos usos actuais ou 
pretendidos, quando considerados os critérios estabelecidos pela legislação em vigor. 
 
A poluição da água da Bacia Hidrográfica do Rio Guadiana é devida a factores 
de origem natural e antropogénica (Morales, 1993). Assim, a Bacia está sob influência 
do clima Mediterrâneo (acima mencionado), o que se traduz na variação marcada do 
fluxo natural das linhas de água durante o ano, e de ano para ano, como resultado da 
variação sazonal e das flutuações anuais da precipitação (Chícaro et al., 2006). 
Conjuntamente, com a variação natural do fluxo do rio, o aumento do desenvolvimento 
económico e urbano nas margens da bacia principalmente a partir de 1950, tem 
progressivamente reduzido a quantidade e a qualidade da água (Chicaro et al., 2002; 
Rocha et al., 2002; Dias et al., 2004). 
 
As principais fontes de poluição tópica na bacia portuguesa são os aglomerados 
urbanos,  as  suiniculturas  e  os  lagares  de  azeite  (IA,  2005).  As  explorações  de 
suinicultura  encontram-se  espalhadas  por  toda  a  bacia,  com  maior  incidência  nas 
regiões de Borba, Redondo, Reguengos de Monsaraz, Elvas e Moura. A maioria das 
suiniculturas e boviniculturas referenciadas (85%) descarrega os seus efluentes para 
linhas de água ou para o solo, sem tratamento prévio (PROCESL, 2003). Assim, destas 
unidades, resulta a descarga para meio receptor de grandes quantidades de matéria 
orgânica, nutrientes e elevados teores bacterianos. Os lagares de azeite mais 
representativos  estão  localizados  nos  concelhos  de  Arronches,  Portalegre,  Campo 
Maior, Serpa e Moura (SEIA, 1995). Dos lagares de azeite referenciados 34% 
descarregam os seus efluentes para o meio hídrico ou para o solo, sem tratamento prévio 
(PROCESL, 2003). Os efluentes dos lagares de azeite são caracterizados por um pH 
muito reduzido, com elevados teores de matéria orgânica, óleos e fenóis. A acrescentar 
a estas fontes existe ainda a poluição tópica, proveniente de minas abandonadas, nas 
regiões de Campo Maior, Alandroal, S. Domingos (Fig. 4). 
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Os principais poluentes quantificáveis na bacia, e provenientes de fontes 
pontuais, são o fósforo, o azoto, a matéria orgânica, o mercúrio, o chumbo, o arsénio, o 
antimónio, o benzo(b)fluorentano, o 1,2,4,5-tetraclorobenzeno e compostos de tributil 
estanho (IA, 2005). 
 
No que respeita à poluição difusa a principal actividade responsável por esta é 
a agricultura resultante de práticas fitossanitárias e de adubação de culturas, nas regiões 
de Campo Maior, Elvas, Redondo, Reguengos, Borba, Mourão e Vidigueira. Os 
principais poluentes identificados, provenientes de fontes difusas, são o azoto, fósforo, 
alacloro, atrazina, lindano, hexaclorobenzeno, hexaclorociclohexano, metoalacloro e 
3,4-dicloroanilina  (IA,  2005).  Para  além  dos  factores  mencionados,  a  Bacia  do 
Guadiana recebe a água da rega de 3000 Km
2 
de terras agrícolas, bem como os efluentes 
domésticos e industriais de mais de 1 650 000 habitantes provenientes de Espanha 
(PROCESL, 2003). Todos estes factores podem promover uma forte variabilidade da 
qualidade da água da albufeira do Alqueva em termos espaciais e temporais. 
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Figura 4. Fontes de poluição difusa e pontual, referenciadas na área circundante da 
albufeira do Alqueva (adaptado de Terceiro et al., 2008) 
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Entre as principais componentes infra-estruturais deste projecto, fazem parte a 
Barragem do Alqueva, a Barragem e Central de Pedrógão, a estação Elevatória dos 
Álamos, e um conjunto de infra-estruturas que compõem o Sistema Global de Rega 
onde se incluem mais 17 barragens, 680 Km de canais da rede primária, 18 estações 
elevatórias principais, 6 pequenas centrais hídricas, 96 depósitos de regularização, 96 
estações elevatórias secundárias, cerca de 4 000 km de condutas da rede secundária de 
Rega e perto de 10 000 hidrantes, abrangendo uma área com cerca de 110 000 ha. 
 
A barragem do Alqueva apresenta 96 m de altura máxima, tem 458 metros de 
desenvolvimento, é do tipo “abóbada de dupla curvatura” em betão e está equipada com 
3 descarregadores de meio fundo com a capacidade para 1 750 m
3
/s cada, e uma 
 
descarga de fundo com capacidade para 160 m
3
/s. A capacidade total de reservatório 
criado por esta barragem à cota máxima de 152 metros é de 4 150 hm
3
. Destes, 3 150 
hm
3 
constituem o seu volume útil, um volume que permite a normal exploração do 
empreendimento durante os períodos de seca cíclica que assolam o Alentejo (Fig. 5) 





Figura 5. Paredão e Caudal Ecológico da Barragem de Alqueva (adaptado de 
www.edia.pt/portal/, acedido a 4 Fevereiro 2009). 
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A albufeira estende-se por 83 quilómetros ao longo dos concelhos portugueses 
de Moura, Portel, Mourão, Reguengos de Monsaraz e Alandroal e espanhóis de Vila 
Nueva del Fresno, Chelles, Alconchelles, Badajoz e Olivença, criando um lago com 250 
Km
2 



































Figura 6. Localização da albufeira do Alqueva (adaptado http://www.edia.pt/portal/ 
 
acedido a 20 Março 2008). 
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Este estudo tem como objectivo a avaliação integrada da qualidade da água da 
albufeira do Alqueva, bem como a identificação de possíveis compostos tóxicos para o 
ecossistema aquático e para a saúde da população. Para responder ao objectivo proposto 
foram preconizados uma série de ensaios com a finalidade de: 
 
(i) caracterizar a qualidade da água da albufeira do Alqueva como recurso 
hídrico para a região do Alentejo; 
 
(ii)   avaliar o potencial toxicológico da massa de água e identificar potenciais 
efeitos resultantes de factores de stress no ecossistema aquático; 
 
(iii)  identificar e avaliar a dinâmica de pesticidas que possam ser potenciais 

























































CARACTERIZAÇÃO INTEGRADA DA QUALIDADE DA ÁGUA DA 
ALBUFEIRA DO ALQUEVA: PARÂMETROS FÍSICO-QUÍMICOS, 
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A albufeira do Alqueva está localizada na região Sul de Portugal e constitui o 
maior lago artificial da Península Ibérica. A albufeira foi preconizada para integrar uma 
importante zona turística e uma reserva estratégica de água quer para abastecimento às 
populações quer para uso na actividade agrícola. O objectivo deste estudo foi avaliar os 
parâmetros que mais influenciam a variabilidade da qualidade da água da albufeira, bem 
como relacioná-los com as variações temporais e espaciais observadas. A avaliação da 
qualidade da água foi realizada em nove estações de amostragem, ao longo da linha de 
água, durante um período de 18 meses (Janeiro 2006 a Junho de 2007). Foram 
quantificados 26 parâmetros de qualidade de água: pH, temperatura, redox, oxigénio 
dissolvido, carência química de oxigénio, carência bioquímica de oxigénio, nitritos, 
nitratos, azoto kjeldahl, azoto amoniacal, fósforo total, cloretos, carbono orgânico total, 
oxidabilidade, coliformes totais, enterococcos fecais, atrazina, simazina, terbutilazina, 
metoalocloro, clorpirifos, endossulfão sulfato, ferro, manganês e arsénio. De acordo 
com o Decreto-Lei nº 236/98, alguns parâmetros quantificados, tais como, a carência 
química de oxigénio, carência bioquímica de oxigénio, o azoto amoniacal, o fósforo 
total, os coliformes totais, os enterococcos fecais, o ferro, o manganês e o arsénio, 
encontravam-se acima dos valores legislados, em alguma das amostragens realizadas. A 
aplicação da análise de cluster permitiu a obtenção de cinco clusters construídos com as 
várias  amostras  dos  diferentes  locais  de  amostragem,  reflectindo  diferenças  de 
qualidade da água em diferentes localizações do sistema. A análise de componentes 
principais identificou seis varifactores responsáveis por 64 % do total da variância da 
qualidade da água. Os principais parâmetros que explicam a variabilidade da qualidade 
da água foram o fósforo total, a oxidabilidade, o ferro e os herbicidas parâmetros cuja 
elevada concentração indica contaminação por fontes antropogénicas. Os locais mais 
influenciados por nutrientes e descritores orgânicos foram Sra. Ajuda e Ardila, enquanto 
os mais influenciados por herbicidas foram Álamos e Sra. Ajuda. 
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As  albufeiras podem  ser  poluídas por  uma  série  de  substâncias perigosas 
através de descargas provenientes de actividades industriais e agrícolas, bem como da 
lixiviação dos solos (Donhue et al., 2006). A poluição com substâncias perigosas e os 
processos de eutrofização pelo excesso de nutrientes nas massas de água são tópicos de 
considerável interesse, devido ao aumento do número dessas substâncias quantificadas 
nas águas, bem como às directrizes traçadas pela União Europeia no que respeita à 
protecção dos recursos hídricos para a produção de água para consumo (Rodriguez- 
Moras et al., 2006). As albufeiras são construídas para responder a diversos fins como: 
(i) fontes estratégicas de reserva de água para reforço ao abastecimento de populações; 
(ii) aplicação de água nas actividades agrícolas; e (iii) produção de energia eléctrica. 
Estes usos estão dependentes da qualidade da água, que deve ser mantida dentro de 
determinados limites (Iscen et al., 2008). Neste contexto para reduzir o risco ambiental 
é crucial estabelecer programas de caracterização da qualidade de água superficial, bem 
como identificar e conhecer a dinâmica dos poluentes ambientais detectados na massa 




Os programas de caracterização da massa de água produzem uma enorme 
quantidade de dados difíceis de interpretar. Este problema pode ser reduzido através da 
aplicação de métodos de estatística multivariadados. A análise de clusters (ACL) e a 
análise de componentes principais (ACP) têm sido bastante utilizadas para a avaliação 
dos parâmetros de qualidade, pois são métodos imparciais que nos indicam associações 
entre amostras e/ou variáveis (Wenning e Erikson, 1994). Estas associações baseadas na 
similaridade de magnitudes ou variações nos constituintes químicos e físicos podem 
indicar a presença de influências sazonais ou espaciais causadas por factores naturais e 
antropogénicos (Vega et al., 1998; Wunderline et al., 2001; Helena et al., 2000; 
Simeonova et al., 2003; Simeonov et al., 2004; Singh et al., 2004, 2005; Shrestha e 
Kazama, 2007; Yidana et al., 2008). 
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Esta  metodologia  estatística  tem  sido  utilizada  em  variados  estudos  de 
avaliação da qualidade da água por vários autores (Chapman, 1992; Vega et al., 1998; 
Morales et al., 1999; Helena et al., 2000; Simeonov et al., 2005; Singh et al., 2005; 
Iscen et al., 2008). 
 
O objectivo deste estudo é a avaliação da dinâmica dos parâmetros mais 
relevantes na variabilidade da qualidade da massa de água da albufeira do Alqueva, 
assim como, a sua relação com as principais fontes de poluição antropogénica do 





I.2. Material e Métodos 
 
 
I.2.1. Área de Estudo 
 
 
Na avaliação da qualidade da água na albufeira de Alqueva, foram definidos 
nove locais de amostragem (Fig. I.1): 
 
As nove estações de amostragem permitem uma avaliação da qualidade da 
água nas vertentes de entrada de fluxo de água, ou seja, afluente à albufeira ((Sra. Ajuda 
(Aj), Alcarrache (Ac), Lucefecit (Lf) e Ardila-confluência (Ar)); na albufeira (Álamos- 
Captação  (Al);  Alqueva-Mourão  (Mr);  Alqueva-Montante  (Mt));  e  a  jusante  da 
albufeira ((Alqueva-Jusante (Jz); Moinho das Barcas (Mb)) 
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Figura I.1. Localização das estações de amostragem na albufeira do Alqueva (adaptado 
http://www.edia.pt/portal/ acedido a 7 Janeiro 2006). 
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Na  Figura  I.2  está  representada  uma  das  plataformas,  distribuídas  pela 










O programa de avaliação decorreu no período de Janeiro de 2006 a Junho de 
 
2007. A amostragem teve uma periodicidade bimestral, contabilizando no total 9 
amostragens. Os meses de recolha das amostras foram Fevereiro (F06), Março (Mr06), 
Maio (M06), Julho (J06), Setembro (S06), Novembro (N06) de 2006 e Fevereiro (F07), 
Março (Mr07), Maio (M07) e Julho (J07) de 2007. O período húmido integrou os meses 
de Outubro a Março, e o período seco de Abril a Setembro. Cada amostra foi 
caracterizada em 26 variáveis que incluem parâmetros físico-químicos, microbiológicos 











Em  cada  estação  de  amostragem  foram  recolhidos  2  L  de  água  para  a 
realização das análises físico-químicas e 1 L de água, em garrafas de cor âmbar para a 
análise dos pesticidas. Para a análise bacteriológica recolheu-se um volume de 1,5 L de 
água, em condições de assepsia e utilizando frascos esterilizados. 
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As amostras foram acondicionadas em malas térmicas com temperaturas entre 
 
0 e 4ºC até à chegada ao laboratório. 
 
 
Em  cada  local  de  amostragem foram  analisados vários  parâmetros: 
percentagem de saturação do oxigénio dissolvido; temperatura; pH; potencial redox e 
condutividade. Estes parâmetros foram medidos com uma sonda multiparamétrica 
(WTW Multi 350i), com recurso a um eléctrodo de pH (WTW pH electrode Sentix 41 – 
3) calibrado com duas soluções padrão a pH 7,01 e 4,01, a um eléctrodo combinado de 
condutividade e oxigénio dissolvido (WTW ConOx – 3), calibrado na cápsula para a 
percentagem de saturação (100%) e a um eléctrodo de platina imerso numa solução de 
cloreto de potássio (WTW Sentix - ORP), calibrado numa solução tampão padrão a 220 
mV. A calibração das sondas foi sempre verificada antes da saída para o campo. 
 
Na figura I.3 está representado o material utilizado garrafa de Van Dorn e 






Figura I.3. Material utilizado e recolhido em cada campanha de amostragem, durante o 
estudo. 
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Após a chegada ao laboratório, procedeu-se à conservação das amostras de 





Tabela I.1. Procedimento para a conservação das amostras de água 
 
 
Parâmetro Método de conservação 





Azoto amoniacal e Kjeldahl 0,8 ml de H2SO4 para 1L de amostra 
Nitratos Congelação 
CQO 2 ml de H2SO4 para 1 L de amostra 
Oxidabilidade  5 ml de H2SO4 7,5 M para 1 L de amostra 
COT Acidificação 
Metais Totais 1 ml de ácido nítrico concentrado para 1L de amostra 





Refrigeração,   recolha  em  frascos  esterilizados   (análise  a 
efectuar no dia da recolha) 
Ecotoxicológicos  Congelação 
 
CBO5 – carência bioquímica de oxigénio; CQO – carência química de oxigénio; COT – carbono orgânico 
total. 
 
A determinação dos parâmetros físico-químicos e relativos a substâncias 
indesejáveis e tóxicas seguiu os protocolos descritos em Standard Methods for the 
Examination of Water and Wastewater (APHA, 1998). 
 
Os parâmetros físico-químicos, microbiológicos e relativos a substâncias 
indesejáveis e tóxicas, que foram realizados encontram-se legislados no Decreto-Lei nº 
236/98, de 1 de Agosto, que estabelece as normas, critérios e objectivos de qualidade no 
que respeita a águas superficiais destinadas ao consumo humano, à rega e a actividades 
balneares e que foi adaptado da Directiva Comunitária 75/440/CE (ECC, 1975). 
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Os parâmetros microbiológicos quantificados foram os coliformes totais, e a 
contagem de enterococos fecais, e foram realizados segundo as normas ISO 9308 – 2 de 
1999 e ISO 7899-2 de 2000, respectivamente. 
 
 
Os pesticidas integrados neste estudo foram quantificados segundo a norma 
 
DIN ISO 6468 (1996). 
 
 
Na Tabela I.2 encontram-se representados os parâmetros analisados no estudo, 
as técnicas analíticas usadas para a sua quantificação e as unidades utilizadas, bem 
como os níveis máximos recomendados e admissíveis pela Legislação Portuguesa 
(Decreto-Lei nº 236/98), para uma água do tipo A1 (necessita de tratamento físico e 
desinfecção) para consumo humano. 
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Tabela I.2. Parâmetros analíticos, abreviaturas, unidades e técnicas analíticas utilizadas 
 










Sonda de pH 
6,5-8,5 -
 
Temperatura T ºC Temperature 22 25 
Condutividade -1 
Eléctrica 
CE µ S cm
 
 
Conductometria 1000 - 
 














CBO5 mg L Respirométrico 3 - 
- -1
 
Nitritos NO2 -N mg L EAM 
- -1
 
Nitratos NO3 -N mg L EAM 25 50 
Azoto Kjeldahl NK mg L
-1 






Fósforo Total Pt mg L
-1 





EAM 200 - 
Oxidabilidade Oxid mg L
-1 
Titrimétrico - - 







Coliformes Totais T. Coli mpn 100 mL
-1 Técnica de Tubos 50 
Múltiplos 
Enterococcos Fecais Ent. F ufu 100 mL
-1 Filtração 20 
Membrana 
Atrazina                                  Atr                  µ g L
-1               
CG                                    -             a) 
Simazina                                 Smz                 µ g L
-1               
CG                                    -             a) 
Terbutilazina                         Tba                 µ g L
-1               
CG                                    -             a) 
Metolacloro                            Met                 µ g L
-1               
CG                                    -             a) 
Clorpirifos                              Cpf                 µ g L
-1               
CG                                    -             a) 
Endossulfão sulfato               End                 µ g L
-1               
CG                                    -             a) 
Ferro                                        Fe                  mg L
-1              
FCE                               0,10      0,30 
Manganês                                Mn                 mg L
-1              
FCE                               0,05           - 
  Arsénio                                     As                  mg L
-1               
EAA                               0,01         0,05     
(*) VMR – valor máximo recomendado; VMA – valor máximo admissivel, pela legislação Portuguesa 
(Decreto-Lei nº236/98); UV – ultra-violeta; EAM – Espectrometria de Absorção Molecular; CG – 
Cromatografia Gasosa (DIN ISO 6468); FCE – Fotometria de Chama de Emissão; EAA – Espectrometria 
de  Absorção  Atómica.  (a)  Nas  águas  superficiais  o  máximo  de  concentração  de  pesticidas  totais 
admissível é 1,00 µ gL
-1
. 
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A representação gráfica dos valores (média±desvio padrão) de cada parâmetro 
durante o estudo para a detecção de padrões de variabilidade foi efectuada a partir do 
programa estatístico STATISTICA 6.0 (2001). 
 
Com o objectivo de analisar gradientes temporais e espaciais para os vários 
parâmetros, efectuou-se a representação gráfica de descritores estatísticos, através do 
método Box-and-Whisher. Este método permite detectar a presença de outliers e notar 
comportamentos assimétricos no vector de dados, pois o gráfico divide a informação em 
quatro áreas com frequências iguais. A caixa central engloba 50% dos valores totais 
situados entre os valores médios±desvio padrão. 
 
Utilizou-se a análise de correlação de Spearman R para avaliar correlações 
entre variáveis não paramétricas, o que possibilitou a integração de todas as variáveis, 
mesmo as que não apresentaram uma distribuição normal (Wunderline et al., 2001). 
 
No sentido de eliminar a influência de diferentes escalas e magnitudes das 
variáveis e possibilitar realçar as variáveis mais importantes na variabilidade da 
qualidade da água da albufeira, aplicaram-se técnicas de análise multivariada, 
nomeadamente a ACP e a ACL. Antes da aplicação destas técnicas estatísticas os dados 
originais tiveram que ser sujeitos a um pré-tratamento de padronização e escalonamento 
através  de  uma  transformação à  escala  z  (Neto  e  Moita,  1998;  Liu  et  al.,  2003; 
Simeonov et al., 2005). A padronização possibilita minimizar a influência das diferentes 
variâncias de cada variável e eliminar a influência das várias unidades de medida (Singh 
et al., 2005). 
 
A ACL é uma técnica de agrupamento hierárquico que interliga as amostras 
similares agrupando-as em classes (clusters). Assim, é produzido um dendrograma, 
onde as amostras semelhantes, segundo as variáveis escolhidas, são agrupadas entre si 
(Vega et al., 1998; Wunderline et al., 2001). O dendograma foi construído usando a 
distância Euclediana e o método de Ward (Otto, 1998; Güler e Thyne, 2004). 
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A  distância  de  ligação  é  calculada  a  partir  da  expressão  Dlink/Dmax   que 
representa a razão entre a distância para um caso particular e a máxima distância de 
ligação. A suposição básica da sua interpretação é que, quanto menor a distância entre 
os pontos, maior é a semelhança entre as amostras. Assim, os objectos dentro da mesma 
classe apresentam similaridade entre si e diferenças com os objectos que integram as 
outras classes (Adams, 1998). 
 
A ACP consiste essencialmente em reescrever as coordenadas das amostras 
num outro sistema de eixos mais conveniente para a análise dos dados. Assim, as n- 
variáveis originais geram, através de combinações lineares, n-componentes principais, 
cuja principal característica, além da ortogonalidade, é que são obtidos em ordem 
decrescente de máxima variância, ou seja, a componente principal 1 detém maior 
informação estatística que a componente principal 2 (Meglen, 1992). Este método 
permite a redução da dimensionalidade da matriz de dados pois, embora a informação 
estatística  presente  nas  n-variáveis  originais  seja  a  mesma  dos  n-componentes 
principais, é comum obter em apenas quatro ou cinco das primeiras componentes mais 
de 90% desta informação (Otto, 1998; Neto e Moita, 1998; Wunderlin et al., 2001). Por 
outro lado, a matriz de correlações permite agrupar os parâmetros que se encontram 
mais fortemente associados. 
 
A ACP também pode ser usada para avaliar a importância das variáveis 
originais escolhidas, ou seja, as variáveis originais com maior peso (loadings) na 
combinação linear dos primeiros componentes são as mais importantes do ponto de 
vista estatístico. Neste estudo, os factores loadings das variáveis originais são agrupados 
segundo a classificação proposta por Liu et al. (2003): forte (> 0,75); moderada (0,75- 
0,50) e fraca (0,50-0,30). Cada parâmetro, na nova matriz de componentes principais, 
tem um valor próprio que indica a importância que esse parâmetro apresenta para a 
explicação de cada uma das componentes principais da matriz. Assim, para a 
interpretação dos resultados utilizou-se o critério de Kaiser (Kaiser, 1960) que indica 
que só os componentes principais que apresentarem correlações (atributos) superiores 
ou iguais a 1 serão aceites como fonte de variância da matriz de dados. 
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Os componentes principais que apresentaram valor próprio superior a 1 são 
sujeitos a análise varimax, que reduz a contribuição das variáveis menos significativas 
obtidas pela ACP (Helena et al., 2000; Hildebrandt et al., 2008). Assim, um menor 
número de factores é tido em consideração para aproximadamente a mesma quantidade 
de informação de dados originais. Esta análise permite desta forma, a simplificação da 
estrutura dos resultados, o que é muito importante em estudos com um grande número 
de dados. 
 
Os  parâmetros  analíticos  foram  determinados  em  triplicado  e,  os  valores 
médios foram utilizados para a subsequente análise de dados. 
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Os dados recolhidos durante o estudo permitiram organizar uma matriz de 
dados, analisada no sentido de compreender a dinâmica do sistema e detectar diferenças 
entre períodos e locais amostrados. A análise gráfica dos valores (média±desvio padrão) 
permitiu inferir sobre os parâmetros que mais influenciam a dinâmica (espacial e 
temporal) da massa da água da albufeira, durante o estudo. Os parâmetros foram 
divididos segundo as propriedades que permitem avaliar as diferentes características da 
massa de água. A aplicação de técnicas de análise multivariada permitiu determinar 
similariedades entre locais e caracterizar quais os parâmetros que mais influenciam cada 










Na tabela I.3 encontram-se os valores dos parâmetros de estratificação, 
determinados nos locais de amostragem, por medição com sonda de campo. 
 
No que respeita à temperatura os valores obtidos no período de estudo estão de 
acordo com os limites impostos pela legislação em vigor. 
 
O pH da água apresentou valores superiores no período seco. Este facto pode 
ser explicado pelo aumento do consumo de dióxido de carbono (CO2) pela fotossíntese, 
com a consequente diminuição dos iões hidrogénio (H
+
) provenientes da dissociação de 
ácido carbónico (H2CO3). O aumento de consumo de CO2 é justificado pelo aumento do 
fitoplancton. O aumento de fitoplancton no período seco, na albufeira, foi descrito por 
Galvão et al. (2008). Na estação de Sra. Ajuda o perfil de pH inverteu-se sendo os 
valores médios de pH mais altos no período húmido. Este facto pode ser explicado pelo 
excessivo aporte de matéria orgânica de fora da bacia, no período húmido, o que pode 
promover a degradação heterotrófica com o consequente aumento de CO2  e possível 
produção de H2CO3. 
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Na estação de Ardila o valor de pH foi similar nos dois períodos em análise. 
Este resultado suporta a hipótese que nos locais onde ocorre maior entrada de matéria 
orgânica fora da bacia, a diferença entre os valores médios de pH nos dois períodos em 
análise não é tão acentuada. 
 
No que respeita à percentagem de saturação de oxigénio dissolvido, os valores 
mais baixos à superfície da água podem ser interpretados quer pelo aumento da 
temperatura da água nos meses quentes, com a consequente diminuição da solubilidade 
do gás, quer por processos de degradação de matéria orgânica. Os valores mais baixos 




Tabela I.3. Valores médios (média±desvio padrão, n=3) e limites (mínimo - máximo) 
dos parâmetros de estratificação: pH, temperatura e oxigénio dissolvido, durante o 







Álamos  7,9±0,5 
(7,1-8,8) 
Alcarrache  8,0±0,5 
(6,9-8,9) 








































Sra. Ajuda  7,7±0,9 
(6,6-9,3) 
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I.3.2.1. Condutividade Eléctrica 
 
 
Os valores médios de condutividade foram superiores no período seco, o que 
está de acordo com o descrito por Wetzerl (2001), que indica que a condutividade 
aumenta cerca de 2% por cada grau Celcius (ºC). A estação de amostragem que 
apresentou valores de condutividade mais elevados foi Ardila (Tabela I.4), no entanto 





Tabela I.4. Valores médios (média±desvio padrão, n=3) e limites (mínimo - máximo) 
 







Álamos 453±51 (354-518) 
Alcarrache 488±29 (419-518) 
Mourão   501±18 (470-525) 
Montante  494±13 (480-522) 
Juzante  456±74 (315-530) 
Lucefécit   472±87 (286-547) 
Moinho Barcas   467±89 (321-598) 
Sra. Ajuda   542±96 (368-676) 
Ardila 437±75 (342-523) 
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Pela análise da Figura I.4 observa-se que, todas as estações apresentaram 
valores dentro do VMR para uma água doce superficial para produção de água para 
consumo humano. Sra. Ajuda, nos meses de Julho e Setembro de 2006, foi a estação 
que apresentou valores mais elevados de cloretos. Este facto pode ser justificado quer 
pelo aumento de descargas pontuais de efluentes domésticos a montante da albufeira 
quer por um aumento dos níveis de evaporação neste período. Valores mais acentuados 
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Figura I.4. Variação do parâmetro cloretos (mg L
-1
) (média  desvio padrão; n=3), em 
cada estação de amostragem, no período de estudo. 
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I.3.3.1 Azoto Kjeldahl 
 
 
O azoto kjeldahl (Fig. I.5) apresentou concentrações mais elevadas nos locais de 
Ardila e Sra. Ajuda, o que pode ser explicado pelo possível aumento das descargas 
pontuais a montante da albufeira. As descargas pontuais, no Ardila, provêm de efluentes 
industriais não tratados, de indústrias transformadoras (queijarias, vinho e carnes) e de 
lagares de azeite (PROCESL, 2003). No caso de Sra. Ajuda, as fontes de poluição 
pontual em território Português, integram unidades de tratamento de curtumes e peles, 
lagares de azeite e unidades pecuárias (predominantemente, suiniculturas) sem 
tratamento dos seus efluentes. Por outro lado, Sra. Ajuda sofre ainda a influência de 
descargas pontuais provenientes do território espanhol. Pela análise dos resultados 
obtidos para os vários componentes do ciclo do azoto, podemos concluir que a maioria 
do azoto se encontra na forma de azoto orgânico, proveniente dos processos de 
fertilização,  uma  vez  que  as  quantidades  de  azoto  amoniacal  assumem  pouca 
expressividade salvo algumas excepções. 
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Figura I.5. Variação do parâmetro azoto kjeldahl (mg L
-1
) (média  desvio padrão; n=3), 
em cada estação de amostragem, no período de estudo. 
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I.3.3.2. Azoto Amoniacal 
 
 
Os valores de azoto amoniacal (Fig. I.6), durante o estudo, encontraram-se 
sempre abaixo do VMA pela legislação. As estações de amostragem mais influenciadas, 
por este parâmetro, foram Moinho das Barcas, Sra. da Ajuda e Ardila. O aumento do 
azoto amoniacal pode estar relacionado com o elevado aporte de carga orgânica e de 
fertilizantes,  devido  a  processos  de  lixiviação,  a  estes  locais  da  albufeira,  com  o 
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Figura I.6. Variação do parâmetro azoto amoniacal (mg L
-1
) (média  desvio padrão; 
 
n=3), em cada estação de amostragem, no período de estudo. 
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Relativamente  ao  parâmetro  nitratos  observa-se  (Fig.  I.7)  que  os  valores 
obtidos durante o período de amostragem estão abaixo do VMR. Os locais mais 
influenciados por este parâmetro foram Sra. Ajuda, Ardila e Lucefecit, provavelmente 
pela intensa utilização de fertilizantes agrícolas nas áreas envolventes. Nos meses mais 
quentes a concentração de nitratos diminuiu nas águas à superfície devido ao seu 
consumo, para a degradação da matéria orgânica. Assim, com a diminuição da 
quantidade de oxigénio dissolvido, os microorganismos começam a utilizar os nitratos 
como aceitador final de electrões no processo da respiração (Manahan, 2000). Durante o 
período húmido registou-se um aumento da concentração deste parâmetro, que poderá 
ser explicado pelos processos de lixiviação dos terrenos agrícolas, cumulativamente 
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Figura I.7. Variação do parâmetro nitratos (mg L
-1
) (média  desvio padrão; n=3), em 
cada estação de amostragem, no período de estudo. 
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Os nitritos registaram as concentrações mais elevadas no mês de Maio 2006 
(Fig. I.8). As concentrações de nitrito voltaram a aumentar em Novembro e Fevereiro. 
Este aumento esteve associado provavelmente a um aumento de poluição pontual de 
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Figura I.8. Variação do parâmetro nitritos (mg L
-1
) (média  desvio padrão; n=3), em 
cada estação de amostragem, no período de estudo. 
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Os locais de amostragem Montante, Mourão e Alcarrache apresentaram valores 
de fósforo total sempre abaixo do VMR (Fig. I.9). Os valores de fósforo total nos locais 
de Ardila e Sra. Ajuda, afluentes à albufeira, foram os mais elevados, durante o estudo. 
Este resultado vem suportar resultados anteriores (PROCESL, 2003), permitindo 
caracterizar estes afluentes à albufeira por uma degradação geral da qualidade da água, 
com elevada produtividade, e o consequente aumento de algas e de processos de 
eutrofização.  A  análise  sazonal  mostra  que  o  período  em  que  este  parâmetro  se 
encontrou  em  maior  quantidade  foi  o  período  húmido,  provavelmente  devido  ao 
aumento de escorrências, e de precipitação. As concentrações de fósforo no período 
seco foram em geral baixas, o que não implica reduzida importância, mas sim a 
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Figura I.9. Variação do parâmetro fósforo total (mg L
-1
) (média  desvio padrão; n=3), 
em cada estação de amostragem, no período de estudo. 
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I.3.4. Descritores Orgânicos 
 
 
I.3.4.1 Carência Bioquímica de Oxigénio 
 
 
Quanto ao parâmetro CBO5 (Fig I.10), que representa a matéria orgânica 
bioquimicamente degradável, este atingiu concentrações mais elevados no período seco. 
A nível espacial observamos a ocorrência de concentrações mais elevadas nos locais 
Lucefecit, Moinho das Barcas, Sra. Ajuda e Ardila. Este parâmetro ultrapassou o VMA, 
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Figura I.10. Variação do parâmetro CBO5  (mgO2  L
-1
) (média desvio padrão; n=3), 
em cada estação de amostragem, no período de estudo. 
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I.3.4.2. Carência Química de Oxigénio 
 
 
Relativamente  ao  parâmetro  CQO  (Fig.  I.11),  que  representa  a  matéria 
orgânica degradável quimicamente, verificou-se que os locais que apresentaram valores 
superiores foram  Moinho das  Barcas, SrªAjuda, e  Ardila.  Durante o  período seco 
ocorreu uma ligeira diminuição deste parâmetro, em praticamente todos os locais de 
amostragem.  As   principais  fontes  de   poluição  antropogénica  são   os   efluentes 
industriais.  É  de  salientar  a  importância  de  algumas  fontes  tópicas  de  poluição 
industrial, correspondentes a actividades de carácter sazonal, como os lagares de azeite, 
com efluentes no período de Dezembro/Janeiro de pH muito reduzido e com elevados 
teores em matéria orgânica, óleos e fenóis e as adegas com efluentes em Setembro, com 
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Figura I.11. Variação do parâmetro CQO (mgO2 L
-1
) (média  desvio padrão; n=3), em 
cada estação de amostragem, no período de estudo. 
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I.3.5. Metais Totais 
 
 
Na Figura I.12 estão representados graficamente os valores dos metais totais 
Fe, Mn e As. As concentrações mais elevadas dos metais avaliados ocorrem no período 
húmido, justificado pelo aumento das condições redutoras e consequente redução dos 
metais a formas solúveis. O Fe ultrapassou os valores limites legislados em Sra. Ajuda, 
no período húmido, este facto pode ser explicado por contaminação pontual proveniente 
da Mina de Azeiteiros (Campo Maior) (Santos Oliveira, 2002; Matos e Almeida, 2006). 
O Mn ultrapassou o máximo admissível nos locais de amostragem de Jusante, Sra. 
Ajuda e Ardila. A contaminação destes locais pode estar relacionada com a poluição 
originada das minas de Vila Ruiva e Preguiça (Moura), Bugalho (Alandroal), Algares 
(Portel) (Santos Oliveira, 2002; Matos e Almeida, 2006). O As é um subproduto da 
actividade mineira e está referenciado como substância prioritária, que não respeita o 
objectivo de qualidade ambiental na Bacia do Guadiana (IA, 2005). No entanto, este 





























































Figura I.12. Variação dos metais totais (As, Fe e Mn) (mg L
-1
) (média  desvio padrão; 
 
n=3), no período de estudo. 
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I.3.6. Parâmetros Microbiológicos 
 
 
No que respeita à qualidade microbiológica da água, na Figura I.13 estão 
representados os valores de coliformes totais e enterococos fecais, durante o período em 
estudo. A análise da variabilidade espacial permitiu concluir que a contaminação 
microbiológica é mais elevada nos locais de Sra. Ajuda e Ardila, locais afluentes à 
albufeira. Os valores elevados destes parâmetros no período húmido podem ser 
justificados por processos de lixiviação. A contaminação microbiológica é um dos 
principais factores que pode pôr inviabilizar a utilização da água da albufeira para rega e 
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Figura I.13. Variação dos parâmetros coliformes totais (NMP/mL) e enterococos fecais 
(ufc/100mL), em cada estação de amostragem, no período de estudo. a) Representa 
valores de coliformes totais superiores a 100 000 NPM/100mL. 
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Na Figura I.14 encontram-se representados os valores médios quantificados de 
pesticidas na albufeira durante o período de estudo. Pela análise da figura, os herbicidas 
foram a classe de pesticidas detectada em maior quantidade na albufeira. Em termos 
temporais no período seco observou-se concentrações mais elevadas destes poluentes do 
que no período húmido. No que diz respeito à variação espacial, verificou-se que a 
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Figura I.14. Variação dos pesticidas (atrazina, simazina, terbutilazina, metolacloro, 
clorpirifos e endossulfão sulfato) (µ g L-1) (média  desvio padrão; n=3), no período de 
estudo. 
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I.3.7. Análise Multivariada 
 
 






A ACP é baseada na diagonalização da matriz de correlações. A observação 
desta matriz de correlações é importante pois pode estabelecer à partida associações 
entre variáveis e mostrar a coerência global da análise. Esta matriz de correlações deve 
ser interpretada com algum cuidado pois é afectada simultaneamente por variações 
temporais e espaciais. A Tabela I.5. mostra as correlações de Pearson (r) entre os 
parâmetros físico-químicos, microbiológicos, metais totais e pesticidas. As correlações 
de Pearson estão compreendidas entre 0,22 e 0,92 para um grau de significância de 
95% (p<0,05). Devido ao elevado número de graus de liberdade (25), o coeficiente de 
Pearson é muito baixo 0,22 o que indica que o número de correlações significativas é 
muito elevado. Este facto torna o teste muito questionável uma vez que uma correlação 
significativa indica simplesmente que o r é diferente de zero. Estas situações são 
frequentes quando se está a analisar uma série de parâmetros, ao longo do tempo em 
vários locais. No entanto, se estreitarmos o intervalo de confiança para p<0,0001 
verificamos que alguns dos parâmetros analisados estão fortemente correlacionados. 
Assim, pela análise da tabela, podemos verificar uma correlação fortemente positiva 
entre o pH e o oxigénio dissolvido. Por outro lado, o pH está correlacionado 
negativamente com o ferro, pois o aumento de pH faz diminuir os iões metálicos, ou 
seja as formas biodisponíveis na água. Os parâmetros de mineralização condutividade 
eléctrica e cloretos apresentam uma correlação positiva (r=0,415; p<0,0001; n=81). O 
fósforo total apresenta uma correlação positiva com os nitratos (r=0,498; p<0,0001; 
n=81), os nitritos (r=0,407; p<0,0001; n=81) e a oxidabilidade (r=0,689; p<0,0001; 
n=81). Muitos destes compostos podem provir de processos degradativos de materiais 
residuais de origem animal, daí a sua correlação com a matéria orgânica. 
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Outro método de correlação utilizado foi a correlação de Spearman, com o 
objectivo de integrar as variáveis com uma distribuição não-normal. O coeficiente de 
Spearman é um método não-paramétrico que estabelece correlações entre variáveis 
agrupadas. Este método foi utilizado para analisar a variabilidade temporal dos vários 
parâmetros, ou seja, correlacionar cada um dos parâmetros quantificados com cada 
período (seco/húmido). Assim a temperatura da água exibe o coeficiente de correlação 
positivo e o mais elevado com o período (Spearman-R=0,853; p<0,0001). Em adição à 
temperatura, existem mais 12 parâmetros que apresentam significativas correlações com 
o período: pH (Spearman-R=0,394; p<0,00027); condutividade eléctrica (Spearman- 
R=0,423; p<0,00008); CBO5 (Spearman-R=0,595; p<0,0001); fósforo total (Spearman- 
R=-0,345; p<0,0016); nitratos (Spearman-R=-0,418; p<0,00010); cloretos (Spearman- 
R=0,376; p<0,00054); coliformes totais (Spearman-R=-0,394; p<0,00027); enteroccos 
fecais (Spearman-R=-0,26973; p<0,014886); atrazina (Spearman-R=0,488; p<0,0001); 
simazina (Spearman-R=0,532; p<0,00001); terbutilazina (Spearman-R=0,255; 
p<0,0214); clorpirifos (Spearman-R=-0,333; p<0,0024). Assim sendo, estes parâmetros 
foram os responsáveis pelas alterações da qualidade da água ao longo do período. A 
correlação positiva da temperatura com o pH pode ser explicada pelo aumento do 
consumo de CO2, nos processos fotossintéticos. A correlação positiva com os cloretos 
pode ser explicada pelo aumento da evaporação no período seco, com o consequente 
aumento da concentração dos iões. A correlação negativa com os nitratos e o fósforo 
total pode ser explicada pelo aumento das taxas de assimilação destes nutrientes pelo 
fitoplancton. As correlações positivas com os herbicidas e negativa com o clorpirifos 
podem ser explicadas pela época de aplicação destes nas culturas, pois os tempos de 







0,1 -0,16 0,01 0,06 0,08 0,29* 0,1 0,48***   0,16 0,09 0,16 0,2 0,04 0,18 0,21 0,05 0,07 -0,09 0,03 -0,07 0,11 -0,05 0,17 0,33* 


















































































Met Cpf     End  Fe Mn
 
pH T OD Redox  CBO5  CQO  Pt KN NH4 -N  NO3  2 
T 0,26* 
OD 0,5***  0,29* 
Redox  -0,27*  -0,26*     -0,07 
CE 0,42**  0,27*  0,03 -0.23* 
CBO5  0,37**  0,6***     0,22 -0,23*   0,36* 
CQO  0,05 -0,07  -0,17     -0,05     0,12 0,14 
Pt -0,29*  -0,19  -0,19     0,12 -0,18*  0,2 0,37** 
KN 0,16 0,3*  0,15 -0,28*   0,26*  0,55***   0,17 0,05 
NH4
+
-N      -0,17 -0,15  -0,08     0,02 -0,29*  -0,01  0,14 0,38**     0,1 
NO 
-
-N -0,51***   -0,24*     -0,1 0,23*    -0,45***   -0,18  0 0,5***     0,02     0,26 
NO 
-
-N -0,04  -0,05  0,05 0,03 -0,24*  -0,03  0,18 0,46***   0 0,54***   0,32* 
Cl
- 0,13 0,54***   0,22*    -0,02     0,42**  0,47***   -0,25*     -0,22*     0,32*   -0,23*     -0,05 -0,39** 
Oxid -0,26 -0,06 -0,09 0,07 -0,25* 0,28* 0,42***   0,69***   0,28* 0,3* 0,5*** 0,25* -0,05 
COT -0,07 0,08 0,04 0,14 -0,12 0,2 0,01 0,21 0,31* 0,37** 0,21 0,16 0,06 0,35*   
T. Coli 0,02 0 0,28* 0 -0,2 0,03 0 0,14 -0,04 -0,03 0,28* 0,09 -0,06 0,01 0,01  
Ent. F -0,06 -0,07 0,29* 0 -0,24* 0,04 0,07 0,27* -0,01 0,01 0,39* 0,1 -0,08 0,21 0 0,92*** 
Atr 0,04 0,46***   -0,07     -0,27*   0,31*  0,24*  0,13 -0,09  0,09     -0,04 -0,2 0.24*  0,08 -0,06  -0,01    -0,05 -0,09 
Smz  0,36*  0,35*  0,13 -0,22*   0,2 0,28*  -0,02  -0,08  0,17     0,01 -0,15  0,1 0,01 -0,12  0,07     -0,03 -0,03    0,19 
a 0,46***    0,43***   0,32*    -0,17     0,19 0,44***   -0,19  -0,23  0,23*   -0,09  -0,26*     -0,19  0,28*    -0,14 0,08     -0,04 -0,08    0,01     0,62*** 
Met 0,28*  0,35*  0,23*    -0,12     0,12 0,37**     -0,17 -0,1 0,22*   0,03 -0,06  -0,11  0,26*    -0,05 0,18     -0,05 0,02     -0,01   0,64***   0,83*** 
Cpf 0,15 -0,38**   -0,06     -0,07     0,15 -0,16  -0,07  -0,11  -0,14    0,04 -0.24*     -0,02  -0,37*   -0,16  -0,14    -0,05 -0,08    -0,05   -0,09  -0,1 -0,1 
End  -0,03  -0,11  -0,17     0,26*    0,03 0,06 0,03 -0,04  -0,12    -0,07 -0,18  -0,14  0,02 -0,14  -0,15    -0,05 -0,08    -0,18   -0,14  -0,14  -0,16     0,08 
Fe -0,34*  -0,17  -0,07     0,14 -0,37**     0,12 0,2 0,61***   0,11     0,36*  0,64***   0,28*  -0,15     0.65***   0,33*   0 0,24*   -0,18   -0,07  -0,13  0,12 -0,17    -0,08 
Mn 
As 
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Foi aplicada a ACP aos parâmetros organizados em matrizes de n parâmetros 
por t locais de amostragem. O resultado final desta análise resulta numa ordenação 
gráfica de parâmetros e locais de amostragem em espaço reduzido. 
 
A  análise  de  componentes  principais  seguida  de  análise  de  factores  pela 
rotação varimax foi aplicada à matriz de dados normalizada e permitiu identificar oito 
componentes principais (CPs), pelo critério de Kaiser (Kaiser, 1960). No entanto, 
observou-se que o sétimo e o oitavo CP não apresentavam fontes de variância 
significativas, uma vez que não se registou nenhum valor próprio superior a 0,5. Assim, 
estes PC foram rejeitados e a rotação varimax foi realizada nos seis primeiros PCs. Os 
resultados da ACP/AF, incluindo os coeficientes de correlação entre as variáveis iniciais 
(atributos) e os varifactores (VF) e os valores próprios de cada VF estão resumidos na 
Tabela I.6. Os seis VF explicam 64% da variância total. O VF1 explica 20% da 
variância, e está fortemente correlacionado com o fósforo total, oxidabilidade e Fe e 
moderadamente correlacionado com a amónia, o azoto kjeldahl, carbono orgânico total, 
Mn e As. A presença destes parâmetros em elevadas quantidades pode ser atribuída a 
poluição antropogénica. Assim, no caso da albufeira, as fontes de poluição tópica 
classificadas  como  muito  importantes,  incluem  efluentes  domésticos  urbanos  e 
indústrias (queijarias, suiniculturas e boviniculturas) (PROCESL, 2003). A elevada 
quantidade  de  nutrientes  pode  ser  devida  à  aplicação  de  estrume  nas  actividades 
agrícolas que são uma das fontes de poluição difusa mais importante na albufeira 
(Terceiro et al., 2008). Para além disso, o fósforo total, também pode ser resultante dos 
efluentes de domésticos, e de efluentes industriais de adegas, uma vez que é um 
importante componente dos detergentes. Estes parâmetros encontram-se todos 
correlacionados positivamente na matriz de correlações de Pearson. O ferro pode ser 
resultante de fontes de poluição tópica, provenientes de efluentes industriais de minas, 
nomeadamente de Vila Ruiva (Moura), Algares (Portel) e Azeiteiros (Campo Maior) 
(Matos e Martins, 2006). O VF2 explica 15% da variância total e é fortemente 
correlacionado com os herbicidas (simazina, terbutilazina e metolacloro). 
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Estes compostos resultam da lixiviação dos solos expostos à intensa actividade agrícola 
praticada no Alentejo. 
 
Dos herbicidas identificados, a simazina e o metolacloro integram a lista dos 
principais poluentes com descargas significativas provenientes de fontes difusas na 
Bacia Hidrográfica do Guadiana (IA, 2005). VF3 explica 9% da variância total e está 
fortemente  correlacionado  com  os  parâmetros  microbiológicos  resultantes 
principalmente da descarga de efluentes domésticos e/ou dos dejectos de animais em 
pastoreio. O VF4 (7%) é principalmente, descrito pelos cloretos e está moderadamente 
correlacionado com a temperatura, o clorpirifos e a CBO5. O VF5 (%) é principalmente 
descrito pelo pH, redox, amónia e CBO5. O VF6 explica 6% da variância total e está 
fortemente correlacionado com a atrazina. Os VF1, VF2, VF3 e VF6 são 
maioritariamente explicados por descritores orgânicos, nutrientes, parâmetros 
microbiológicos e herbicidas, ou seja, por parâmetros cuja presença, em concentrações 
elevadas, pode ser atribuída a poluição antropogénica. O VF4 e VF5 são explicados 
maioritariamente por parâmetros hidrogeoquímicos por isso estão relacionados com as 
características geológicas dos solos que a água atravessa e com as características iónicas 
das águas das chuvas. 
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-0,508* 0,127 0,147 0,001 
0,048 0,020 -0,291 0,533* 
0,218 0,309 0,675* -0,144 
-0,042 0,528* 0,522* -0,149 
0,003 -0,133 0,376 -0,259 
-0,136 -0,135 0,028 0,031 
0,025 0,394 0,265 -0,217 
0,111 -0,384 -0,209 -0,160 
-0,296 0,015 -0,572* 0,096 
-0,102 -0,463 -0,064 -0,384 
0,037 0,864** 0,075 0,054 
-0,061 0,103 -0,098 -0,074 
0,100 0,120 -0,170 0,012 
-0,933** -0,016 -0,023 -0,004 
-0,934** -0,013 -0,073 0,018 
0,093 0,129 0,170 -0,769** 
0,047 -0,058 0,151 -0,233 
0,030 0,202 0,119 -0,007 
0,033 0,164 0,005 0,055 
0,080 -0,574* 0,332 0,145 
0,123 0,052 0,302 0,519* 
-0,071 -0,036 -0,290 0,136 
-0,065 -0,011 0,364 0,342 
0,059 0,064 0,050 0,108 
2,261 2,533 2,417 1,954 
8,932 7,320 7,072 6,232 
 
NO   -N 





Tabela I.6. Coeficientes de correlação das 26 variáveis iniciais (atributos) nos seis VFs 
 




VF1 VF2 VF3 VF4 VF5 VF6 
 
pH                                -0,242                0,444 
T                                   -0,097                0,333 
CE                                -0,157                0,421 
OD                                0,121                -0,161 
Redox                          -0,185                 0,014 
CBO5                                           0,346                 0,346 
CQO                              0,434                -0,261 
Pt                                  0,849**            -0,146 
NK                                 0,323                 0,267 
NH4 +-N                       0,513*               0,170 
- 
2 0,555* -0,104 
- 
3 0,486* 0,035 
Cl -                                                -0,109                0,145 
Oxid                              0,816**            -0,092 
COT                              0,502*               0,284 
T. Coli                           0,011                -0,040 
Ent. F                            0,168                -0,037 
Atr                               -0,058               -0,068 
Smz                              -0,025                 0,727** 
Tba                              -0,161                0,858** 
Met                              0,030                 0,877** 
Cpf                               -0,199               -0,048 
End                              -0,033               -0,253 
Fe                                  0,769**             0,072 
Mn                                0,512*               0,094 
As                                  0,643*              -0,409 
V alor Pr óprio            4,381                 3,229 
Variância    (% )          20,25                 14,71 
Vari ância 
  Acumulada (% )  20,25  34,96  43,89  51,21  58,29  64,52   
 
 
Para   estabelecer   o   grau   de   significância   das   correlações   seguiu-se   a 
classificação proposta por Liu et al. (2003): (*) parâmetros moderadamente 
correlacionados com o VF; (**) parâmetros fortemente correlacionados com o VF. 
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Na Figura I.15 podemos observar a distribuição bidimensional dos atributos 
definidos no VF1 (oxidabilidade, fósforo total e ferro) e no VF2 (simazina, metolacloro, 
terbutilazina). Valores positivos no VF1 e VF2 indicam amostras com concentrações 
consideráveis de nutrientes, descritores orgânicos, ferro e herbicidas. Neste quadrante 
encontramos as amostras com água de pior qualidade. As amostras mais influenciadas 
por herbicidas e menos influenciadas por descritores orgânicos situam-se no quadrante 
positivo do VF2 e negativo do VF1, a maioria destas amostras pertence ao período seco 
(77%). As amostras projectadas no quadrante negativo de ambos os VFs (58% do total 
das amostras) são as que apresentam melhor qualidade, 60% das quais correspondem a 
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TP; Oxid; Fe 
-2 -1 0 1 2 3 4 
VF1 (20%) 
 
Figura  I.15.  Projecção  das  amostras  no  plano  principal  formado  pelo  1º  e  2º 
 
varifactores (VF1 e VF2). 
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Recorreu-se a gráficos do tipo Box-and-Wisker para a representação da 
projecção das amostras nos dois eixos principais (VF1 e VF2), com o objectivo de 
identificar quais os locais que sofrem maior influência dos parâmetros que descrevem 
os dois eixos. Foram utilizados, dois critérios de diferenciação, nesta representação 
gráfica:  variação  temporal  (período  seco  e  período  húmido)  e  local.  Este  método 
permite detectar a presença de outliers e notar comportamentos assimétricos no vector 
de dados. Pela análise da Figura I.16, podemos verificar que em ambos os períodos, os 
locais de amostragem mais afectados pelos parâmetros que descrevem o VF1 foram Sra. 
Ajuda e Ardila. Todos os locais foram mais influenciados pelos descritores orgânicos e 
nutrientes no período húmido. No período húmido, por ordem crescente de influência, 
temos Ac<Mt<Mr<Al<Jz<Lf<Mb<Ar<Aj, ou seja o local menos influenciado por estes 
parâmetros foi Alcarrache e o mais influênciado foi Ajuda. No período seco e apesar da 
diferença entre os locais de amostragem não ser acentuada, a influência dos parâmetros 
de maior peso no eixo principal 1 foi exercida da seguinte forma 
Mt<Ac<Al<Mr<Jz<Mb<Lf<Ar<Aj, ou seja, o local que no período seco sofreu menor 
influência, dos parâmetros que explicam o VF1, foi Montante e o que sofreu maior 
influência foi Ardila. Podemos ainda verificar que os três locais de amostragem em 
ambos os períodos mais afectados por descritores orgânicos e nutrientes, durante o 
estudo foram Ajuda, Ardila e Lucefecit. Esta análise confirma a maior contaminação, 
por matéria orgânica e nutrientes, a montante e nos afluentes da albufeira (Ar, Aj, Lf), 
ocorrendo uma diminuição da contaminação na albufeira (Mt, Ac, Al). A contaminação 
tende novamente a aumentar a jusante (Jz). O VF2 foi explicado maioritariamente por 
herbicidas, em ambos os períodos ocorreu uma grande variabilidade no que respeita à 
influência exercida por estes parâmetros nos vários locais de amostragem, embora essa 
influência seja muito mais acentuada no período seco. Devido à elevada variabilidade 
registada, as diferenças encontradas não são representativas de padrões de variabilidade 
marcadas, no entanto em ambos os períodos os locais mais influenciados por herbicidas 
forma Sra. Ajuda e Álamos. 
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Período Húmido Período Seco 
 
 
Figura I.16. Representação gráfica do tipo Box-and-Wisker referente à projecção das 
amostras nos dois principais varifactores, tendo em consideração a variabilidade 
temporal e o local. (a) VF 1 (descritores orgânicos, nutrientes, ferro); (b) VF2 
(herbicidas). 
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A análise de cluster foi usada para detectar similariedade entre as amostras e 
permitiu agrupar as 81 amostras em cinco clusters usando uma distância Eucladiana de 
(Dlink/Dmax)  100<50, representada na Figura I.17 pela linha a cheio. Assim, o cluster 1, 
integrou 100% de amostras do período seco, estas foram mais influenciadas pelos 
parâmetros que explicam o VF2. O cluster 2 agrupou amostras projectadas no quadrante 
positivo do VF1 que pertencem maioritariamente ao período seco (72%). O cluster 3 
agrupou, amostras projectadas no quadrante positivo de ambos os VFs. Este cluster 
agrupou as amostras de pior qualidade durante o período de estudo (todas as amostras 
que integraram este cluster foram recolhidas no período húmido). 
Cluster 4 e 5 integraram amostras que estavam projectadas no quadrante 
































Figura I.17. Dendrograma das 81 amostras com base na distância euclidiana, quando 
projectadas no Plano Principal. 
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Os resultados deste estudo permitiram concluir que os parâmetros responsáveis 
pela variabilidade da qualidade da água, no período em estudo, foram matéria orgânica, 
nutrientes, contaminantes fecais e herbicidas. 
 
No  que  respeita  aos  metais,  o  facto  das  situações  desfavoráveis 
corresponderam, a ocorrências esporádicas, leva-nos a concluir não estarmos perante 
situações preocupantes de carácter estrutural no que respeita a estes parâmetros, pelo 
menos na actualidade. 
 
Os resultados deste estudo permitiram ainda caracterizar uma situação de 
alguma de degradabilidade da qualidade da água superficial da albufeira com incidência 
em parâmetros que habitualmente estão correlacionados com a presença de águas 
residuais não tratadas ou insuficientemente tratadas contendo matéria orgânica, 
nutrientes e bactérias fecais em elevadas concentrações. A inexistência de sistemas de 
tratamento de águas residuais industriais, nas indústrias da área circudante à bacia é um 
dos principais factores que promove a degradabilidade da massa de água em estudo. Por 
outro lado, as características da massa de água a montante também estão muito 
dependentes da forte contaminação proveniente de Espanha. 
 
A contaminação por pesticidas ocorreu principalmente a montante da bacia e 
na albufeira e é resultante da aplicação de fitossanitários nas culturas agrícolas, 
nomeadamente na vinha e nos olivais. Com a implementação de culturas em intensivo, 
as fontes de poluição difusa na área circundante à albufeira tendem a aumentar 
provavelmente com o consequente aumento dos quantitativos de pesticidas na massa de 
água. Este é um dos factores mais preocupantes da qualidade da água da albufeira, pois 
































































CARACTERIZAÇÃO INTEGRADA DA QUALIDADE DA ÁGUA DA 
 




















A avaliação do grau de contaminação dos ambientes aquáticos não deve ter só 
em consideração a caracterização química das massas de água, mas deve ser 
complementada por ensaios biológicos, que determinam potenciais efeitos tóxicos e que 
permitem uma avaliação integrada dos efeitos nas populações e nas comunidades do 
ecossistema aquático. Este estudo apresenta os resultados ecotoxicológicos da 
caracterização da água da albufeira do Alqueva. O objectivo do estudo foi a 
caracterização da qualidade da água baseada no seu perfil toxicológico bem como a 
avaliação da sensibilidade dos bioindicadores utilizados. O estudo integrou uma bateria 
de ensaios agudos e crónicos com as espécies Vibrio fischeri, Thamnocephalus. 
platyurus e Daphnia magna. No estudo toxicológico agudo a espécie mais sensível foi o 
T. platyurus, que detectou um maior número de amostras tóxicas no período seco. No 
que respeita ao V. fischeri, os resultados mostraram que esta espécie foi mais sensível a 
amostras provenientes do período húmido. O coeficiente de Spearman mostrou que a 
inibição  da  luminescência do  V.  fischeri  está  positivamente correlacionada com  o 
fósforo total, clorpirifos, ferro e arsénio, enquanto a mortalidade do T. platyurus, está 
positivamente correlacionada com os parâmetros de pH, carência bioquímica de 
oxigénio, cloretos, atrazina, simazina, terbutilazina e endossulfão sulfato. Apesar da 
exposição aguda, a amostras de água da albufeira, não promoverem qualquer efeito 
tóxico  ao  crustáceo  D.  magna,  a  exposição  crónica  promoveu  um  significante 
decréscimo do número de juvenis por Daphnia, principalmente, em amostras do período 
seco. O coeficiente de Spearman mostrou que o número de juvenis por Daphnia está 
negativamente correlacionado com o pH, carência bioquímica de oxigénio, cloretos, 
atrazina, simazina, terbutilazina e endossulfão sulfato. Este estudo evidenciou a 
toxicidade de uma quantidade considerável de amostras de água provenientes da 
albufeira. Os locais a montante do troço de água foram os que apresentaram uma maior 
toxicidade. 









Os resultados demonstraram que a utilização de indicadores de diferentes níveis 
tróficos e de ensaios agudos e crónicos permitiu a identificação de vários perfis de 
toxicidade correspondentes a variabilidade espacial e temporal da qualidade da água, 
promovida por fontes naturais ou antropogénicas. Este estudo evidenciou a necessidade 
da implementação de baterias de ensaios toxicológicos nos programas de caracterização 











A avaliação da qualidade de água, proveniente de albufeiras, é imprescindível 
para  a  implementação  de  programas  de  remediação  com  o  objectivo  último  de 
minimizar o risco ambiental induzido por substâncias perigosas no ecossistema aquático 
(Koukal et al., 2004). 
 
A avaliação do grau de contaminação dos ambientes aquáticos tem sido feita 
maioritariamente através da análise química dos poluentes (USEPA, 1992). Este tipo de 
análise na maioria dos casos não é suficiente para o controlo da qualidade da água e 
deve ser complementada com dados ecotoxicológicos (Forget et al., 2000). Para além 
disso, a avaliação de risco com base na caracterização físico-química e na quantificação 
de substâncias perigosas, não reflecte o risco das misturas de contaminantes nas águas 
superficiais  (Brack  et  al.,  2007).  A  aplicação  de  uma  abordagem  integrada  nos 
programas de caracterização da qualidade da água permite uma avaliação mais completa 
dos efeitos induzidos por todos os compostos que se encontram na massa de água, 
incluindo os devidos a compostos não identificados e a reacções de antagonismo, 
potenciação ou sinérgicas (Okamura et al., 1996). A Directiva Quadro da Água enfatiza 
a necessidade de avaliação ecotoxicológica para a análise do estado ecológico do 
ecossistema em estudo (Brack et al., 2005). 









A avaliação da qualidade da água superficial por ensaios genotóxicos in vivo e in 
vitro já é proposta em vários estudos (Ohe et al., 2004; Cardozo et al., 2006; Pellacani 
et al., 2006; Vargas et al., 2008). No entanto, poucos estudos fazem referência à 
avaliação  da  qualidade  da  água  superficial,  recorrendo  a  ensaios  ecotoxicológicos 
agudos e crónicos (Diaz-Baez et al., 2002; Vargas et al., 2008). Este é o primeiro estudo 
na albufeira do Alqueva que integra a componente ecotoxicológica da massa de água 
não havendo, por isso, qualquer informação disponível sobre o possível impacto dos 
poluentes no ecossistema aquático da albufeira. Os objectivos deste estudo foram: (i) 
avaliar o potencial ecotoxicológico da albufeira do Alqueva: (ii) estabelecer possíveis 
correlações entre os poluentes detectados na albufeira e os efeitos tóxicos observados; 
(iii)  determinar  quais  os  bioindicadores  mais  sensíveis  para  integrarem  futuros 





II.2. Material e Métodos 
 
 
II.2.1. Área de Estudo 
 
 
A área de estudo, os locais e os meses de amostragem foram descritos na 





II.2.2. Parâmetros Analisados 
 
 
Dos 26 parâmetros avaliados no estudo foram seleccionados para a presente 
análise parâmetros de estratificação (temperatura, pH), de mineralização (cloretos), 
nutrientes (fósforo total e nitratos), matéria orgânica (carência bioquímica de oxigénio 
(CBO5)), metais totais (As, Fe, Mn) e pesticidas (atrazina, simazina, terbutilazina), 
clorpirifos, endossulfão sulfato). 
 
Os parâmetros analisados, o procedimento de campo e as metodologias 
analíticas utilizadas, foram descritos na secção material e métodos do capítulo I. 









II.2.3. Ensaios Ecotoxicológicos 
 
 
As amostras de água utilizadas nos ensaios ecotoxicológicos foram filtradas 
com filtros de membrana de 0,45 µm, e em seguida congeladas a -18ºC, até à realização 
dos testes. 
 
Os ensaios agudos foram realizados com três espécies de dois níveis tróficos 
distintos: V. fischeri (bactéria marinha), D. magna e  T.  platyurus (crustáceos). Os 
ensaios crónicos foram realizados com a espécie D. magna. 
 
Os ensaios com V. fischeri e T. platyurus foram realizados com acesso a 
organismos dormentes ou formas larvares. Assim, os ensaios com V. fischeri foram 
realizados a partir da reactivação de bactérias liofilizadas em cloreto de sódio (NaCl) a 
2%. As larvas de T. platyurus foram obtidas através da eclosão de quistos incubados no 
meio de cultura, fornecido pelo kit (Standard Artificial Freshwater). O meio de cultura 
utilizado para a eclosão das larvas de T. platyurus é constituído por: hidrogenocarbonato 
de sódio (NaHCO3); sulfato de cálcio (CaSO4); sulfato de magnésio (MgSO4) e cloreto 
de potássio (KCl) diluídos em água desionizada (Personne, 1999). 
 
Os ensaios com D. magna foram realizados com organismos obtidos a partir de 











O meio de cultura para a manutenção em laboratório da espécie D. magna é o 
“ASTM  hard  water” (ASTM, 1998),  enriquecido com  o  extracto orgânico Marine 
“25”
®
, um extracto proveniente da alga Ascophyllum nodosum (Baird et al., 1989a), 
numa concentração de 4,0 ml L
-1
. A composição do ASTM está descrita na Tabela II.1. 




























Dureza (em mg L-1 de CaCO3) 160-180 
 
NaHCO3 (hidrogenocarbonato de sódio); CaSO4.2H2O (sulfato de cálcio dihidratado); 




No decorrer do trabalho, o meio foi preparado em água ultra-pura 
(condutividade <5 µScm
-1
). Para 20 L de ASTM foram utilizados 200 ml de cada uma 
das soluções de NaHCO3, MgSO4.7H2O e KCl e 2,4 g de CaSO4.2H2O. 
 
O aditivo orgânico foi adicionado com a finalidade de suprir as necessidades 
em oligoelementos dos organismos. 
 
Os organismos foram alimentados com Pseudokirchneriella subcapitata, que é 
uma alga que permite o bom desenvolvimento da espécie D. magna e é recomendada 
pela OCDE (1998). Esta alga verde foi mantida no laboratório, sob luz contínua de 
lâmpadas fluorescentes (2000 lux) e em condições de asséptica. As culturas destinadas à 
produção de alimento foram cultivadas em meio líquido, designado por “Woods Hole 
MBL” (pH=7.2) (Stein, 1973) (Fig. II. 1). A quantidade administrada como alimento 






























As culturas de D. magna foram mantidas a uma temperatura de 20 ± 1ºC e um 
fotoperíodo de 16h luz: 8h escuro, num volume de 800 mL de ASTM, com uma 
densidade de 15 organismos por frasco. Os meios foram renovados em intervalos de 
48h e as culturas alimentadas diariamente. As fêmeas foram mantidas até à 3ª e 5ª 
 












Este método foi preconizado conforme o protocolo do “DR LANGE 
luminescent bactéria test” que segue o procedimento ISO 11348-2 (1998). O ensaio 
baseia-se na medição da inibição da luminescência de uma suspensão da bactérias 
liofilizadas da estirpe NRRL-B-11177, quando em presença de uma série de diluições 
de amostra de água (3,125; 6,25; 12,5; 25; 50; 100% (v/v)) em NaCl a 2%. Determinou- 
se a inibição da emissão de luz da suspensão de inóculo das bactérias quando em 
presença da amostra de água em comparação com um controlo não tóxico – NaCl a 2%, 
a uma temperatura de 15 ± 0,5 ºC. O pH das amostras foi mantido entre 6,5-7,0. Para 
cada amostra a bioluminescência foi lida antes e depois do período de incubação (30 
minutos). 









Foi realizado um teste de referência com dicromato de potássio (K2Cr2O7) 
como controlo positivo. A sensibilidade dos organismos testados encontrava-se de 
acordo com o protocolo. Foram determinados os valores de EC50 (%) de cada amostra, 











Este teste tem como objectivo determinar o efeito de substâncias contaminantes 
presentes em amostras de água, na mortalidade do crustáceo T. platyurus (Fig. II.2), 
após 24 horas de exposição. O teste foi executado conforme o protocolo da 
MicroBioTests Inc® (Persoone, 1999). Foram utilizados neonatos com idade inferior a 
24h, obtidos a partir da eclosão de quistos de T. platyurus. Os quistos foram incubados 
em 1,0 mL de meio de cultura durante 18 a 22 horas, a uma temperatura de 25ºC    2ºC 
e uma intensidade de luz contínua de cerca de 4000      1000 lux. Após a eclosão 
transferiu-se, ao microscópio, 10 larvas para cada câmara da placa teste. As diluições 
foram 12,5%; 25%; 50%; 75% e 100%. Realizaram-se quatro réplicas por concentração. 
As placas permaneceram na estufa à temperatura de 25    2ºC, ao abrigo da luz, durante 
24 horas. Foi realizado um teste de referência com dicromato de potássio (K2Cr2O7) 
como controlo positivo. A sensibilidade dos organismos testados encontrava-se de 
acordo com o protocolo. Foram calculados os valores de EC50 (%), considerando como 




Figura II.2. Organismo pertencente à espécie T. platyurus. 















Este teste tem como objectivo determinar o efeito de substâncias contaminantes 
presentes em amostras de água na imobilidade do crustáceo D. magna, após 48 horas de 
exposição. O teste segue o protocolo descrito na norma ISO 6341 (1996). 
 
Foram usados neonatos com idade inferior a 24 horas isolados de uma cultura 
controlada de origem entre o 3º e o 5º nascimento, pertencentes a um clone (clone F) 
(Baird et al., 1989b). Os juvenis foram mantidos em grupos de cinco indivíduos, em 
copos de vidro de 25 ml, com diferentes diluições de amostra e ASTM, durante 48 
horas, a uma temperatura de 20 ºC e com fotoperíodo de 16h luz : 8h escuro. Durante o 
teste os juvenis não foram alimentados. Utilizou-se ASTM como controlo negativo e 
quatro réplicas por cada concentração de ensaio (12,5%; 25%; 50%; 75% e 100%) 
realizado. Durante o teste foram controlados os parâmetros: temperatura, pH, oxigénio 
dissolvido e condutividade. A concentração de imobilização/mortalidade de 50% dos 












O teste de reprodução tem como finalidade avaliar o efeito das amostras de 
água no crescimento e reprodução do crustáceo D. magna. O teste segue o protocolo da 
OCDE 211 (1998). Neste ensaio utilizamos amostras provenientes das campanhas de 
Novembro 2006 e Fevereiro 2007 para caracterizar o período húmido e de Julho e 
Setembro de 2006 para caracterizar o período seco. Foram utilizados juvenis, entre o 3º 
e o 5º nascimento pertencentes a um clone (clone F), com idade inferior a 24h, isolados 
de uma cultura controlada de origem (Baird et al., 1989b). Os juvenis foram mantidos 
individualmente, num volume de 50 ml, com diferentes diluições de amostra de água. 
As diluições foram baseadas nos resultados do teste de imobilização (25, 50, 75 e 
100%). 









Nos ensaios utilizou-se como controlo negativo ASTM e dez réplicas por cada diluição 
da amostra (Fig. II.3). Os animais foram transferidos para meio novo de dois em dois 







(equivalente a 2,65 mg C mL
-1
) e com 4 ml de aditivo orgânico (A. 
nodosum) (Baird et al., 1989a). A inibição da reprodução foi avaliada pelo número total 
de juvenis viáveis produzidos por Daphnia, em cada concentração, durante os 21 dias 
do ensaio. Durante o teste foram controlados os parâmetros: temperatura, pH, oxigénio 
dissolvido e condutividade, não havendo necessidade de correcção de nenhum destes 
parâmetros. 
 
Foi realizado o teste de referência com o K2Cr2O7 como controlo positivo. O 




) descritos no protocolo. 
 
 
O efeito das amostras de água da albufeira na reprodução foi avaliado com 








Figura II.3. Ensaio crónico com D. magna. 









II.2.4. Análise Estatística 
 
 
Calculou-se a concentração que promove efeito em 50% dos organismos (EC50 
(%)), para os ensaios com T. platyurus e D. magna em função do número total de 
organismos inicial, utilizando o “Método Probit” (Finney, 1971). No teste de inibição da 
bioluminiscência com V. fischeri, os valores de EC50  (%), foram calculados usando o 
software LUMISsoft 4™. 
 
Os  resultados  dos  ensaios  ecotoxicológicos  crónicos  foram  submetidos  à 
analise  de  homogeneidade  de  variâncias  através  do  teste  de  Kolmogorov-Smirnov 
(Sokal e Rohlf, 1995) e, quando possível, sujeitos a análise de variância unifactorial 
(One-Way ANOVA) seguido do teste de comparação múltipla com o controlo pelo 
método de Dunnett´s (p<0,05) (Zar, 1996). Dados que não satisfizeram os requisitos de 
homogeneidade de variâncias foram analisados pelo teste não-paramétrico Kruskal- 
Wallis on Ranks. Quando diferenças entre tratamentos foram encontradas utilizou-se um 
teste post-hoc de comparações múltiplas com o controlo pelo método de Dunnett´s 
(p<0,05) (Zar, 1996). 
 
A correlação de Spearman foi utilizada para avaliar as possíveis associações 
entre os parâmetros físico-químicas das amostras de água (de cada estação de 
amostragem em cada período (húmido ou seco)) e os efeitos agudos e crónicos 
observados, para um nível de significância p<0,05 (Wunderline et al., 2001). 















Os resultados dos parâmetros físico-químicos foram analisados com base nos 
valor máximo admissível (VMA) e valor máximo recomendado (VMR) pela Legislação 
Portuguesa (Decreto-Lei nº 236/98) adaptada da Directiva Comunitária de 75/440/CE 
(ECC, 1975). Para a avaliação do risco induzido por pesticidas utilizámos os padrões de 




A variação espacial e temporal dos parâmetros químicos e dos pesticidas 
quantificados encontram-se representados na Figura II.4. As concentrações de cloretos 
atingiram valores superiores no período seco sem nunca ultrapassarem o VMR. O 
descritor orgânico CBO5 atingiu valores que excederam o VMR na maioria das estações 
de amostragem principalmente, no período seco. A análise da variação espacial do 
CBO5 permitiu concluir que as concentrações mais elevadas deste parâmetro ocorreram 
em Sra. Ajuda (20 mg L
-1
) e Lucefecit (16 mg L
-1
), ambas localizadas a montante da 
 
albufeira e em Ardila (14 mg L
-1
) um dos afluentes ao sistema. Os nutrientes (fósforo 
total e nitratos) foram detectados em maiores concentrações no período húmido. Os 
nitratos não ultrapassaram o máximo admissível em nenhum local. No que respeita, ao 
fósforo total este parâmetro excedeu o VMR em Sra. Ajuda (1 777 µg L
-1
), Ardila (1 
124 µg L
-1
), Moinho das Barcas (883 µg L
-1
) e Jusante (833 µg L
-1
). A variação 
 
temporal dos metais totais mostrou que estes compostos apresentaram concentrações 
mais elevadas no período húmido, nos locais de Lucéfecit, Sra. Ajuda, Jusante e Ardila. 
 
Dos pesticidas quantificados na albufeira verificou-se que a atrazina e a 
simazina foram os compostos que atingiram concentrações mais elevadas durante o 
período de estudo. A análise temporal mostrou que as maiores concentrações destes 
pesticidas foram detectadas no período seco. A análise espacial permitiu concluir que 
locais mais afectados pela atrazina foram Alcarrache (5,5 µg L
-1




), ultrapassando a CMA e a média anual MA propostas pela União Europeia. 









A máxima concentração registada de simazina ocorreu em Maio de 2007, em 
Álamos com um valor de 1,8 µg L
-1
, ultrapassando nessa ocasião a MA proposta para 
este herbicida. Estes resultados estão em concordância com outros estudos realizados 
em  bacias  hidrográficas  de  Portugal  e  Espanha  (Cerejeira  et  al.,  2003;  Carabias- 
Martinez et al., 2003). 
 
O  clorpirifos foi  mais  frequentemente detectado no período húmido, entre 
 




em Sra. Ajuda. Este pesticida ultrapassou a MA (0,03 µg L
-1




) em Alcarrache, Moinho das Barcas e Sra. Ajuda. 
 
 
Tanto os herbicidas como o clorpirifos foram detectados em maiores 
concentrações no período correspondente à sua aplicação nos campos agrícolas, pois 
apresentam tempos de semi-vida pequenos, na água: 30-300 dias para a atrazina (Yoo e 
Solomon, 1981; Glotfelty et al., 1984); 30-100 dias para a simazina (Glotfelty et al., 
1984, Comber, 1999); 200 dias para a terbutilazina (Green, 1991) e; 29 a 74 dias para a 
clorpirifos (Racke, 1993). 
 
Em relação ao endossulfão sulfato os resultados mostraram que as 
concentrações na albufeira são muito similares não sofrendo variação acentuada ao 
longo do tempo. Este facto pode indicar que este pesticida persiste na massa de água o 
que pode resultar num potencial risco ambiental para o ecossistema aquático em estudo. 
Este pesticida foi detectado em concentrações entre 0,01-1,80 µg L
-1
, valores similares 
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- 0.015  
Mr         Mt Jz Lf         Mb         Aj Ar Al Ac 
-0.04  
Mr Mt Jz Lf Mb Aj Ar Al Ac 
 
Figura II.4. Distribuição espacial e temporal d os parâmetros químicos através d a representação d o tipo Box-and- 
Wisker. O VMR e o VMA d o Decreto-Lei nº 236/98, MA e a CMA (ECC, 2007) estão representad os,  sempre que 
possível, por  uma linha a cheio. 









Os  resultados  dos  ensaios  ecotoxicológicos  agudos  mostraram  que  o 
crustáceo D. magna foi a espécie menos sensível com mortalidades sempre inferiores a 
10%. Os resultados dos ensaios agudos com o V. fisheri (Tabela II. 2) mostraram que a 
bactéria  detectou  um  maior  número  de  amostras  tóxicas  provenientes  do  período 
húmido. As amostras que promoveram um efeito tóxico mais acentuado nesta espécie 
foram as provenientes de Sra. Ajuda (30 min. EC50 = 22 % (Fevereiro de 2006)), e 
Álamos (30 min. EC50 = 44 % (Março de 2007)). 
 
Os resultados do ensaio com o crustáceo T. platyurus (Tabela II.3) mostraram 
que esta espécie foi sensível a um maior número de amostras provenientes do período 
seco. Os locais da albufeira que apresentaram maior número de amostras tóxicas para 
este crustáceo foram Álamos, Alcarrache, Sra. Ajuda e Ardila. 
 
Apesar da  toxicidade aguda das  amostras apresentar um  perfil distinto de 
acordo com a espécie usada, as duas espécies forma bastante sensíveis a amostras de 
água provenientes de Sra. Ajuda e Álamos. 
 
O crustáceo D. magna foi a espécie menos sensível na bateria de ensaios 
agudos utilizados. Alguns estudos em águas superficiais com baterias de bioindicadores 
confirmam estes resultados, concluindo que espécies como a Hydra attenuata e T. 
platyurus são mais sensíveis que a Daphnia sp (Diaz-Baez et al., 2002; Mankiewicz- 
Boczek et al., 2008). Os resultados deste estudo mostram que o ensaio agudo com T. 
platyurus pode ser uma boa alternativa ao ensaio com D. magna e pode justificar a 
introdução desta espécie em programas de avaliação de risco de águas superficiais, 































































Tabela II.2. Valo res d e 30 min-EC50  (%) (méd ia  d esvio pad rão; n=2) para a b actéria V. fischeri, nos 
vários locais d e amostragem ((Sra. Ajud a (Aj), Alcarrache (Ac), Álamos-Captação (Al), Alquev a- 
Montante (Mt), Alqueva-Mourão (Mr), Lucefecit (Lf), Alqueva-Jusante (Jz), Ard ila-confluên cia (Ar) e 
Moinho d as Barcas (MB)), d urante o estud o. 
 
30 min-EC50 (%) 
 
 Al Ac Mr Mt Jz Lf Mb Aj Ar 







































































































































































































Tabela II.3. Valores d e 24h-EC50 (%) (méd ia desvio padrão; n=4) para o T. platyurus, nos vários locais de 
amostragem ((Sra. Ajuda (Aj), Alcarrache (Ac), Álamos-Captação (Al), Alqueva-Montante (Mt), Alqueva- 
Mourão (Mr), Lucefecit (Lf), Alqueva-Jusante (Jz), Ard ila-confluência (Ar) e Moinho d as Barcas (MB)) 
durante o estud o.  
      24 h-EC50 (%)     
  Al Ac Mr Mt Jz Lf Mb Aj Ar 


















 Ma rço n.t. n.t. n.t. n.t. n.t. n.t. n.t. n.t. n.t. 
 Ma io 73±5,99 27±5,36 n.t. 65±6,94 77±3,10 30±2,54 14±8,56 33±2,46 42±4,86 





















































































































Apesar da D. magna não ter apresentado sensibilidade aquando da exposição 
aguda às amostras da albufeira, no ensaio de exposição crónica as amostras de água da 
albufeira induziram o decréscimo da produção de juvenis viáveis por Daphnia. A 
sobrevivência das mães foi de 100% para todas as amostras testadas. A frequência de 
mudança de carapaça foi observada diariamente e não se registaram diferenças 
significativas entre as várias concentrações testadas de cada amostra, durante os 21 dias 
de exposição. A diminuição da reprodução foi mais evidente no período seco. Neste 
período todas as amostras promoveram uma diminuição do número de juvenis por 
Daphnia, comparativamente com  o  controlo (p<0,05)    (Fig.  II.5.). No  entanto, no 
período húmido também foi observada uma diminuição significativa do número de 
juvenis em alguns locais de amostragem: Alcarrache (F4,95=7,49; p<0,001), Montante 
(F4,95=3,99; p=0,005), Mourão (F4,95=2,07; p=0,05), Lucefecit (F4,95=3,30; p=0,01), 
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Figura II. 5. Variação espacial e temporal d o número d e juvenis prod uzid os por D. magna, d urante 21 d ias d e 
exposição as amostras d e água ((25,  50, 75, 100%  (v/v)).  Os resultad os são expressos pela (méd ia ± d esvio 
pad rão, n=20).  * Ind ica uma  d iferença significativa em relação ao controlo (Teste  d e Dunnett´s,  p<0,05). 









A correlação de Spearman (Tabela II.4) permitiu estabelecer coeficientes de 
associação entre os parâmetros químicos analisados e os efeitos tóxicos agudos e 
crónicos observados. A inibição da luminescência da bactéria V. fisheri está 
positivamente correlacionada com o aumento do fósforo total, do clorpirifos, do ferro e 
do arsénio. Estes parâmetros atingiram concentrações mais elevadas no período húmido, 
o que justifica a maior sensibilidade da bactéria para amostras desse período. A 
mortalidade do T. platyurus está positivamente correlacionada com o CBO5, os cloretos, 
a atrazina, a simazina, a terbutilazina e o endossulfão sulfato, parâmetros que atingiram 
maiores concentrações no período seco. O número de juvenis por Daphnia, no ensaio de 
reprodução está negativamente correlacionado com o pH, a temperatura, o CBO5, os 
cloretos, a atrazina, a simazina, a terbutilazina e o endossulfão sulfato. 
 
No que respeita ao efeito observado na exposição crónica, verificou-se que a 
toxicidade das amostras de água do período seco provavelmente está relacionada com as 
quantidades de herbicidas e de endossulfão sulfato quantificados, bem como com outros 
tóxicos não identificados. Assim, e apesar de vários estudos concluírem que as 
concentrações ambientais de atrazina não são tóxicas (Huber et al., 1993; Solomon et 
al., 1996), em mistura este herbicida pode potenciar o efeito de outros compostos, 
nomeadamente de pesticidas (Belden e Lydy, 2000; Banks et al., 2005; Key et al., 
2007). Segundo Pape-Lindstrom e Lydy (1997), a atrazina aumentou significativamente 
a  toxicidade  de  vários  insecticidas  (clorpirifos,  malatião)  no  Chironomus  tentans. 
Outros autores avaliaram o efeito, conjugado da atrazina com o endossulfão e 
verificaram que ocorreu um aumento do efeito tóxico no sistema imunitário de rãs 
(Christin et al., 2004). Para além dos factos atrás mencionados a atrazina foi detectada 
na água da albufeira em concentrações superiores aos PQA propostos pela Comunidade 
Europeia. 









No que respeita ao efeito observado no período húmido, este ocorreu 
principalmente em amostras de águas provenientes de áreas com intensa actividade 
agrícola e afluentes à albufeira onde os quantitativos de clorpirifos e endossulfão sulfato 
foram mais elevados. Apesar de não se ter verificado uma correlação entre o número de 
juvenis viáveis e o clorpirifos, os quantitativos encontrados na albufeira neste período, e 
os ensaios realizados em laboratório no presente estudo, sugerem o seu efeito no 
processo de reprodução. 
 
Estes resultados estão em concordância com os efeitos observados nos ensaios 
crónicos laboratoriais, realizados com os pesticidas isolados, onde se observaram efeitos 
tóxicos como o decréscimo da taxa de reprodução e o aumento de anomalias 
embrionárias  aquando  da  exposição  do  crustáceo  D.  magna  a  estes  insecticidas 
(Zalisniak e  Nugegoda, 2006; ver capítulo V, VI). Para o  clorpirifos estes efeitos 
tóxicos ocorrem em concentrações ambientais. Considerando os valores de PQA para 
este  insecticida,  o  valor  de  MA  (0,03  µg  L
-1
),  é  superior  às  concentrações  que 
 
promovem embriotoxicidade nos estudos laboratoriais (ver capítulo V). Pelo contrário, 
e  no que respeita ao endossulfão sulfato, as suas concentrações na água da albufeira 
encontram-se entre 0,01 e 1,80 µg L
-1
, ou seja, valores cinco vezes mais baixos do que 
as concentrações que promoveram efeito tóxico crónico. Apesar de os resultados 
poderem indicar que o endossulfão sulfato não apresenta qualquer risco ecológico na 
albufeira,  devemos  ter  presente  que  o  seu  elevado  factor  de  bioconcentração 
(DeLorenzo et al., 2002) em conjunto com a sua presença em misturas podem promover 
um aumento do seu impacto ambiental para as espécies do ecossistema aquático em 
estudo. 









Tabela II.4. Coeficientes de correlação de Spearman R entre os parâmetros analíticos e 
 





do V. fisheri 





















Nitrato 0,38 -0,05 0,31 
Cloretos 0,30 0,63* -0,75* 
Atrazina 0,21 0,55* -0,78* 
Simazina 0,31 0,56* -0,62* 
Terbutilazina 0,29 0,54* -0,63* 
Clorpirifos 0,51* -0,07 0,06 
Endossulfão sulfato -0,15 0,44* -0,63* 
Ferro 0,49* 0,20 0,18 
Mangânes 0,33 0,30 0,10 
  Arsénio  0,53* 0,04 0,11 
 
* Correlações significativas para um p<0,05 















Este estudo mostrou que um número considerável de amostras provenientes de 
diferentes locais da albufeira continha potenciais poluentes tóxicos. Os locais com 
maior  potencial  tóxico  localizaram-se  a  montante  da  albufeira  (Sra.  Ajuda)  e  na 
albufeira em áreas de intensa actividade agrícola (Álamos). Parâmetros químicos 
específicos e substâncias perigosas (pesticidas) confirmam a presença de toxicidade na 
água que induz uma resposta tóxica positiva nos bioindicadores. 
 
A toxicidade aguda observada não apresentou um perfil linear podendo ser 
resultante de descargas pontuais e isoladas para o meio receptor. No entanto, neste 
estudo obteve-se correlações positivas entre alguns parâmetros quantificados na 
albufeira, e os bioindicadores utilizados. Por outro lado, alguns desses parâmetros 
encontram-se abaixo dos limites impostos pela legislação, como os cloretos, simazina e 
a terbutilazina. 
 
A partir dos resultados é, ainda, possível retirar que as espécies V. fisheri e T. 
platyurus são duas das espécies que devem integrar futuros programas de avaliação 
ecotoxicológica aguda da albufeira 
 
A toxicidade crónica pode ser consequência do efeito integrado de herbicidas, 
insecticidas e matéria orgânica, para além de outros tóxicos não identificados. Estes 
poluentes são originários principalmente das actividades agrícolas e das descargas de 
efluentes industriais. 
 
As respostas aos ensaios crónicos mostraram que especialmente no período 
seco, algumas das espécies de crustáceos pertencentes ao ecossistema aquático em 
estudo podem estar em risco. Assim, para reduzir o impacto negativo resultante da 
contaminação actual da massa de água é necessário a implementação de processos que 




























































AVALIAÇÃO DA DINÂMICA DOS PESTICIDAS PRIORITÁRIOS E 
 




Avaliação da Dinâmica dos Pesticidas Prioritários e Representativos 











As águas superficiais localizadas em áreas de intensiva actividade agrícola são 
mais vulneráveis à contaminação por pesticidas, que é um grave problema de saúde 
pública principalmente se essa água for usada para abastecimento às populações. O 
objectivo deste estudo foi avaliar a presença e a distribuição dos pesticidas mais usados 
na área envolvente da albufeira do Alqueva. Para a análise do risco ambiental dos 
pesticidas usamos os padrões de qualidade ambiental propostos recentemente pela 
Comissão Europeia. Os pesticidas analisados pertencem às classes de fenilureias, 
triazinas, cloroacetanilidas e organofosforados e, foram identificados e quantificados 
por extracção em fase sólida "on-line" seguida de cromatografia líquida de alta pressão 
acoplada à espectrometria de massas “tandem”. Os pesticidas mais frequentemente 
detectados foram atrazina, simazina, diurão e terbutilazina. Os níveis mais elevados 
destes pesticidas foram registados na Primavera, após aplicação daqueles nos campos 
agrícolas nomeadamente, no olival e na vinha. Os pesticidas prioritários atrazina e 
diurão atingiram valores acima da média anual proposta pela Comissão Europeia. Por 
outro lado, a atrazina atingiu valores que ultrapassaram a concentração média anual 
proposta. As estações de amostragem mais afectadas por estes pesticidas foram Sra. 
Ajuda, Lucefecit e Alcarrache, todas localizadas no troço a montante da albufeira. 
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O uso extensivo de pesticidas na agricultura e a adicional poluição ambiental 
causada pela emissão industrial durante a sua produção teve como resultado o aumento 
dos quantitativos destes e dos seus metabolitos nos alimentos, água e solo (Kampioti et 
al., 2005). 
 
Nas últimas décadas, a preocupação com a contaminação dos recursos hídricos 
cresceu devido ao aumento do número de pesticidas detectados nas águas. A 
contaminação da água pode acarretar efeitos ecotoxicológicos para a fauna e flora do 
ecossistema aquático e para a saúde das populações se for utilizada para consumo 
humano (Jorgenson, 2001; Pellacani et al., 2006). Assim, é necessária legislação, cada 
vez mais restrita, para a protecção das massas de água de modo a limitar quer os riscos 
para a saúde das populações quer o risco ambiental (Quintana et al., 2001). 
 
As águas superficiais e subterrâneas são contaminadas directa e indirectamente, 
por pesticidas, através da actividade industrial, descargas de efluentes, deposição 
atmosférica e lixiviação dos solos (Rodrigues-Moraz et al., 2006). 
 
A contaminação das águas superficiais por pesticidas na região do Alentejo é a 
principal fonte de poluição difusa da Bacia Hidrográfica do Guadiana (Dias et al., 
2004). Este é o primeiro estudo na albufeira do Alqueva que avalia quais os pesticidas 
mais representativos na sua massa de água. No entanto, este tipo de estudo é 
imprescindível, quer para a avaliação do risco ambiental tanto para o ecossistema como 
para as populações, quer para evidenciar a necessidade de alterações das práticas 
agrícolas de modo a melhorar a qualidade dos recursos hídricos. 
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No presente estudo, foram avaliados 14 pesticidas, que pertencem às classes de 
fenilureias,  triazinas,  cloroacetanilidas  e  organofosforados,  tiocarbamatos  e  dois 
produtos da transformação das triazinas, a desetilatrazina (DEA) e desisopropilatrazina 
(DIA). Cinco destes pesticidas nomeadamente, alacloro, atrazina, diurão, isoproturão e 
simazina estão incluídos na lista de substâncias prioritárias da Directiva Quadro da 
Água (ECC, 2000). Os padrões de qualidade ambiental (PQA) propostos para estes 
pesticidas estão descritos na Tabela 1. 
 
Considerando os factos atrás mencionados, o objectivo deste estudo foi a 
avaliação da dinâmica de pesticidas aplicados nos campos agrícolas da região do 

















A área de estudo e os locais de amostragem foram descritos na secção material 
e métodos do capítulo I. 
 
As amostras de água foram recolhidas durante 2006-2007, nas nove estações de 
amostragem  seleccionadas  ao  longo  da  albufeira.  As  amostras  (250  mL)  foram 
recolhidas a uma profundidade de 50 cm e armazenadas em garrafas de cor âmbar a 4 
ºC até ao laboratório e depois congeladas a -18 ºC até à sua análise. Foram realizadas 
dez campanhas, entre Junho de 2006 e Junho de 2007, com excepção dos meses de 
Agosto e Setembro de 2006 e Abril de 2007. Assim, as amostras foram recolhidas nos 
meses de Junho (J06), Julho (Jl06), Outubro (O06), Novembro (N06) e Dezembro 
(D06) de 2006 e Janeiro (J07), Fevereiro (F07), Março (Mr07), Maio (M07) e Junho 
(J07) de 2007. 
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Foram adquiridos os padrões de pesticidas de elevada pureza (98-99%) à 
Sigma
® 
(St. Luís, Mo, USA). Foram preparadas as soluções padrão de cada composto 
em metanol (1 mg mL
-1
) e guardadas no escuro a 4 ºC. As soluções padrões das 
misturas de todos os compostos com concentrações entre 1 ng mL
-1 
e 10 µg mL
-1 
foram 
preparadas em solução de metanol, na diluição apropriada. Foram utilizadas misturas 
padrão para a preparação dos padrões de calibração, que não apresentam mais de 0,1% 














A quantificação deste grupo de pesticidas foi realizada com base na técnica 
analítica de extracção em fase sólida on-line seguida de cromatografia líquida de alta 
pressão acoplada à espectrometria de massas tandem (SPE-LC-MS/MS), seguindo o 
protocolo descrito por Kampioti et al. (2005). 
 
Na tabela III.1. estão descritas as condições de ensaio, bem como os limites de 
quantificação e detecção para cada um dos pesticidas analisados. 
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Tabela III.1. Parâmetros de performance do método: tempo de retenção (tR), limites de 



















DIA 9,36 174 104; 132  0,32 0,84 0,999 
DEA 11,13 188 146; 104  0,06 0,17 0,995 
Dimetoato 11,41 230 199; 125  0,10 0,27 0,997 
Simazina 13,18 202 132; 124  0,14 0,37 0,997 
Isoproturão 13,20 213 72; 140  0,33 0,89 0,995 
Clortolurão 14,22 207 72; 165  0,12 0,12 0,998 
Atrazina 14,66 216 174; 132  0,09 0,23 0,999 
Diurão 14,77 241 214; 174  0,19 0,50 0,999 
Cianazina 14,98 233 72; 235 72 0,20 0,54 0,998 
Molinato 17,30 188 126; 83  1,02 2,73 1,000 
Terbutilazina 17,76 230 174; 132  0,35 0,93 1,000 
Linurão 19,17 249 160; 182  0,49 1,30 0,999 
Alacloro 19,97 270 238; 162  2,73 7,28 0,995 
Metolacloro 20,07 284 252; 176  0,22 0,60 0,999 
Malatião 20,27 353 195; 227  0,38 1,01 1,000 
Diazinão 23,71 305 169; 153  0,04 0,11 0,999 
 












Os resultados analíticos obtidos foram analisados por técnicas de estatística de 
análise multivariada, nomeadamente análise de componentes principais (ACP) e análise 
de factores (AF). Para a interpretação dos resultados utilizou-se o critério de Kaiser 
(Kaiser, 1960). Os valores próprios das variáveis originais são agrupados segundo a 
classificação proposta por Liu et al. (2003). As vantagens da aplicação da análise 
multivariada foram abordadas no capítulo I. Os parâmetros analíticos foram 
determinados em triplicado e, os valores médios foram utilizados para a subsequente 
análise de dados. 
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Os resultados obtidos para os pesticidas analisados, no período de estudo, 
mostram que os níveis mais elevados destes compostos foram detectados nos meses de 
Maio, Junho e Julho, o que é coincidente com a sua aplicação nos campos agrícolas, 
resultados similares foram descritos por outros autores (Quintana et al., 2001; Cerejeira 
et al., 2003; Carabias-Martinez et al., 2003). Os compostos mais detectados foram a 
atrazina, simazina, diurão e a terbutilazina (Fig. III.1). É evidente, pela análise da figura, 
que a atrazina foi o pesticida que apresentou as concentrações mais elevadas na água da 
albufeira,  especialmente nos  meses  quentes. A  maior  concentração de  atrazina foi 
detectada  em  Alcarrache  (5  504,55  ng  L
-1
).  Outros  locais  de  amostragem  que 
 
apresentaram valores consideráveis deste pesticida foram Sra. Ajuda (1 375,95 ng L
-1
), 
Lucefecit (1 146,38 ng L
-1
) e Mourão (552,47 ng L
-1
). As concentrações mais baixas 
deste pesticida foram quantificadas em Ardila. As concentrações máximas da simazina 
e da terbutilazina foram observadas em Maio de 2007, em Sra. Ajuda, com valores de 
112,42 ng L
-1  
e 662,03 ng L
-1
, respectivamente. Os níveis de triazinas quantificados 
 
neste estudo foram similares aos valores observados por outros autores em estudos no 
Sul da Europa (Aguilar et al., 1999; Almeida Azevedo et al., 2000; Lacorte et al., 2001; 
Cerejeira et al., 2003; Rodrigues-Moraz et al., 2004; Tauler et al., 2004). O maior pico 
de diurão ocorreu entre Novembro e Dezembro de 2007, na Sra. Ajuda. 
 
Considerando o valor limite estabelecido na Directiva 98/83/CE (ECC, 1998a), 
para a qualidade da água para consumo humano, todos estes pesticidas foram detectados 
em concentrações superiores ao seu máximo admissível (0,1 µg L
-1
). Os PQA propostos 
pela Comissão Europeia (ECC, 2007) têm em consideração o perfil toxicológico dos 
pesticidas prioritários. Usando os PQA, as concentrações de atrazina ultrapassaram a 
CMA  em  Alcarrache  e,  a  MA  em  Sra.  Ajuda,  Alcarrache  e  Lucefecit,  regiões 
localizadas a montante da albufeira. Os níveis de diurão ultrapassaram os PQA em Sra. 
Ajuda e Lucefecit. Os restantes pesticidas foram detectados em concentrações abaixo de 
15 ng L
-1  




(diazinão, alacloro, isoproturão, cianazina, dimetoato). 
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No entanto, foram observados níveis pontualmente elevados de clortolurão, 
metolacloro, diazinão, alacloro e linurão (Tabela III.2). 
 
A avaliação espacial mostrou que o norte da albufeira está mais poluído por 
pesticidas,   evidenciando   um   impacto   negativo   da   intensa   actividade   agrícola 
proveniente de Espanha e das regiões circudantes à albufeira. Sra. Ajuda e Lucefecit 
apresentam, no geral, os níveis mais elevados de pesticidas. Mourão apresenta um perfil 
idêntico, no que respeita ao tipo de pesticida, embora as concentrações detectadas sejam 
muito mais baixas. A menor concentração de pesticidas foi observada em Moinho das 















































Tabela III.2. Valores médios (ng L-1), limites e p ercentagem d e detecção dos pesticidas determinados nas amostras de água, da 
albufeira do Alqueva, durante o estudo (n=81). 
 
Álamos Alcarrache Mourão Montante Juzante Lucefécit M. Barcas Sra. Ajuda Ardila 
 
DIA Média 3,79 4,47 5,44 5,85 3,31 3,42 3,44 2,07 1,51 
 Limites 1,30-6,43 < LD -10,36 2,77-7,92 < LD-10,92 < LD-6,55 < LD-8,23 < LD-7,91 < LD-13,47 < LD-4,13 
 % Detecção 100% 50% 100% 90% 70% 67% 89% 25% 44% 
DEA Média 5,95 7,91 5,44 5,85 3,31 3,42 3,44 5,83 1,51 
 Limites 1,70-11,05 < LD -26,97 2,77-7,92 < LD-10,92 < LD-6,55 < LD-8,23 < LD-7,91 < LD-25,75 < LD-4,13 
 % Detecção 100% 50% 100% 90% 80% 67% 100% 62,5% 56% 
Dimetoato Média 0,17 0,55 0,53 0,05 0,23 0,45 0,25 2,23 2,80 
 Limites < LD -1,40 < LD -3,13 < LD-2,61 < LD-0,21 < LD-1,93 < LD-2,46 < LD-0,99 < LD-16,30 < LD-23,79 
 % Detecção 10% 10% 33% 10% 20% 22% 33% 25% 22% 
Simazina Média 31,07 25,38 47,91 43,48 28,97 47,11 31,21 32,80 11,89 
 Limites 10,10-54,08 < LD -56,26 27,48-68,78 < LD-85,85 < LD-54,39 < LD-95,15 2,07-50,65 < LD-112,42 0,57-30,90 
 % Detecção 100% 50% 100% 90% 80% 67% 100% 63% 100% 
Isoproturão Média 3,79 0,96 5,44 5,85 3,31 3,42 3,44 2,07 1,51 
 Limites 1,30-6,43 < LD -4,20 2,77-7,92 < LD-10,92 < LD-6,55 < LD-8,23 < LD-7,91 < LD-13,47 < LD-4,13 
 % Detecção 100% 50% 100% 90% 70% 67% 89% 25% 44% 
Clorotolurão Média 11,4 3,19 8,41 6,35 5,67 13,1 5,91 14,6 1,76 
 Limites 3,86-30,35 < LD-9,11 0,13-2,27 < LD-16,99 < LD-13,27 < LD-26,35 < LD-10,02 < LD-43,57 < LD-4,80 
 % Detecção 100% 50% 89% 90% 70% 67% 90% 63% 56% 
Atrazina Média 126,16 1084,94 196,94 150,46 137,39 325,52 144,66 199,86 66,28 
 Limites 4,62-451,09 < LD-5504,55 55,52-552,47 < LD-451,69 <LD-530,95 < LD-1146,38 3,24-525,71 < LD-1375,95 <LD-255,17 
 % Detecção 100% 50% 100% 90% 80% 67% 100% 63% 90% 
Diurão Média 24,24 20,06 78,57 38,23 36,26 102,20 38,97 92,94 13,79 
 Limites 9,20-41,36 < LD-43,74 29,06-184,48 < LD-101,12 < LD-95,58 < LD-354,05 6,75-69,73 < LD-428,17 1,46-35,93 
 % Detecção 100% 50% 100% 90% 80% 78% 100% 75% 100% 
Cianazina Média < LD < LD < LD < LD < LD < LD 0,40 < LD < LD 
 Limites       < LD -2,71   















































Tabela III.2. (continuação) 
 
Álamos Alcarrache Mourão Montante Juzante Lucefécit M. Barcas Sra. Ajuda Ardila 
 
Molinato Média < LD 0,76 0,26 1,34 < LD 2,62 0,50 4,71 < LD 
 Limites  < LD -4,34 < LD -1,04 < LD -12,00  < LD -15,36 < LD -3,22 < LD -13,21  
 % Detecção  14% 11% 10%  44% 11% 50%  
TBA Média 48,56 15,95 43,36 38,52 21,03 84,51 22,42 110,04 21,47 
 Limites 2,47-180,21 < LD-31,29 18,41-66,38 < LD-134,85 < LD-42,00 < LD-279,22 5,07-46,18 < LD-622,03 7,73-39,60 
 % Detecção 100% 50% 100% 90% 80% 67% 100% 63% 100% 
Linurão Média 2,50 0,33 1,24 0,83 0,60 1,63 0,91 1,16 0,41 
 Limites < LD-10,75 < LD-1,34 0,19-2,98 < LD-1,73 < LD-1,37 < LD-4,43 < LD -3,29 < LD-8,45 < LD-1,26 
 % Detecção 90% 17% 100% 90% 60% 56% 67% 13% 33% 
Alacloro Média 0,18 34,35 0,54 < LD 0,16 23,26 0,38 16,18 0,28 
 Limites < LD-0,58 < LD-239,65 < LD-1,71  < LD-0,48 < LD-102,70 < LD-2,41 < LD-119,08 < LD-1,49 
 % Detecção 10% 17% 44%  10% 56% 11% 38% 11% 
Metolacloro Média 2,09 9,92 5,12 3,26 6,78 16,25 7,04 39,04 2,52 
 Limites < LD-5,27 < LD-59,73 3,28-7,15 < LD-9,91 < LD-47,46 < LD-52,46 < LD-40,81 < LD-278,30 < LD-8,43 
 % Detecção 80% 50% 100% 90% 70% 67% 78% 38% 44% 
Malatião Média 1,61 1,39 1,69 1,93 3,05 3,34 2,28 2,39 1,23 
 Limites < LD- 4,50 < LD-4,26 < LD-7,90 < LD-11,07 < LD-15,59 < LD-9,62 < LD-13,27 < LD-12,76 < LD-3,75 
 % Detecção 20% 17% 11% 10% 10% 44% 11% 13% 11% 
Diazinão Média 0,71 1,87 1,22 0,68 0,82 4,13 2,32 9,47 1,64 
 Limites 0,26-1,11 0,13-8,38 0,69-2,70 < LD-2,68 < LD-1,77 0,52-10,95 0,55-12,05 0,18-60,04 0,44-5,18 
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J06   Jl06  O06  N06  D06   J07   F07  Mr07 M07  J07 
Mourão 
 
Figura III.1. Variação sazonal dos pesticidas (ng L-1) atrazina, simazina, terbutilazina e d iurão, d eterminados nas amostras d e água 
d a albufeira do Alqueva, no estudo. 
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A correlação de Pearson mostrou associações fortemente positivas (p<0,0001) 
entre  vários  pesticidas:  simazina  e   DIA  (r=0,76),  simazina  e   DEA  (r=0,74), 
terbutilazina e metoalacloro (r=0,86), metolacloro e diazinão (r=0,94), clortolurão e 
diurão (r=0,73), isoproturão e clortolurão (r=0,78) e diurão e simazina (r=0,69). O DIA, 
como um dos produtos de transformação da simazina, tal como se previa, está 
positivamente correlacionado com a simazina. A correlação entre DEA (principal 
produto da transformação da atrazina e da terbutilazina) e a simazina resulta 
provavelmente da aplicação combinada da simazina com a atrazina e/ou terbutilazina. A 
não correlação da atrazina e dos seus principais produtos de transformação pode ser 
devida às  concentrações muito elevadas de atrazina comparativamente com as  dos 
outros  compostos.  A  maioria  das  restantes  correlações  pode  ser  explicadas  pela 
aplicação conjunta dos pesticidas nos campos agrícolas. 
 
O ACP/AF permitiu a obtenção de cinco CPs com coeficientes de correlação 
(atributos) superior a um, e que explicam 77% da variância total dos dados originais. A 
rotação varimax foi realizada nos três primeiros CPs, pois foram os que apresentam 
fontes de variância significativas com valor próprio superior a 0,5. O primeiro varifactor 
(VF1) explica 36% da variância total e está fortemente correlacionado com o DEA, a 
terbutilazina,  metoalacloro  e  o  diazinão  e  moderadamente  correlacionado  com  a 
atrazina, DIA, dimetoato, simazina, molinato, linurão e alacloro. O VF2 explica 16% da 
variância total e está fortemente correlacionado com o diurão, isoproturão, clortolurão e 
moderadamente correlacionado com a simazina. O VF3 explica 10% da variância total e 
está fortemente correlacionado com a cianazina e o malatião (Tabela III.3). O VF1 e o 
VF2 são maioritariamente explicados pelos pesticidas que atingem maiores 
concentrações na albufeira. 
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VF1 VF2 VF3 
 
DIA 0,565* 0,255 0,478* 
DEA 0,737** 0,256 0,250 
Dimetoato 0,576* -0,098 -0,083 
Simazina 0,525* 0,686* 0,246 
Isoproturão -0,072 0,859** -0,051 
Clortolurão 0,089 0,930** 0,027 
Atrazina 0,451* -0,043 -0,129 
Diurão 0,163 0,851** -0,021 
Cianazina 0,055 -0,047 0,718** 
Molinato 0,509* 0,166 -0,379 
TBA 0,781** 0,362 0,086 
Linurão 0,574* 0,265 0,176 
Alacloro 0,699* -0,096 -0,199 
Metolacloro 0,925** 0,042 -0,073 
Malatião -0,028 0,052 0,728** 
Diazinão 0,878** 0,067 0,047 
Valor Próprio 5,030 3,190 1,653 
Variância (%) 36,06 15,85 9,80 
Variância Acumulada (%) 36,06 51,90 61,71 
 
(*) Parâmetros moderadamente correlacionados com o VF; 




Recorreu-se a gráficos do tipo Box-and-Wisker para a representação da 
projecção das amostras nos dois eixos principais (VF1 e VF2), com o objectivo de 
identificar quais os locais que sofreram maior influência dos pesticidas que descrevem 
cada VF. Foram utilizados dois critérios de diferenciação: variação temporal (período 
seco e período húmido) e estação de amostragem (Fig. III.2.). A água em todas as 
estações de amostragem encontrava-se mais contaminadas no período seco. No período 
húmido a albufeira foi mais influênciada pelos pesticidas que descrevem o VF2, sendo 
os locais mais influenciados Sra. Ajuda, Lucefecit e Álamos. Os locais mais 
influenciados pelos pesticidas que descrevem o VF1 foram Sra. Ajuda, Alcarrache, 
Lucefecit e Álamos, especialmente no período seco. 
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Assim, Sra. Ajuda, Lucefecit e Álamos foram os locais mais influenciados por 
pesticidas nos dois períodos. Locais que, como se tem visto pelos estudos anteriores, 
são influenciados pela contaminação proveniente de Espanha e pela intensa actividade 



































































Figura III.2. Representação gráfica do tipo Box-and-Wisker referente à projecção das 
amostras nos dois principais varifactores (a) VF1 (fortemente correlacionado com DEA, 
TBA, metolacloro, diazinão) e VF2 (fortemente correlacionado com o diurão, 
isoproturão e clorotulorão) no período húmido; (b) VF1 e VF2, no período seco. 
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Os resultados indicam que há uma forte correlação entre a poluição da água da 
albufeira e as práticas agrícolas nas áreas circundantes. As principais classes de 
pesticidas detectados na albufeira foram as triazinas e as fenilureias, nomeadamente, 
atrazina, simazina, terbutilazina e diurão. Estes herbicidas mostraram um perfil sazonal 
distinto e relacionado com a sua aplicação nos campos. Este facto pode indicar que a 
poluição da água não é persistente e que a degradação destes pesticidas na água pode ser 
rápida. Pelo contrário, alguns pesticidas como o diazinão, metolacloro e o linurão, 
foram detectados em concentrações baixas mas durante longos períodos de tempo, o que 
pode indicar que estes pesticidas persistem na massa de água e podem constituir um 
potencial risco para o ecossistema aquático em estudo. 
 
Alguns pesticidas como a cianazina, o malatião, o molinato e o dimetoato, não 
foram detectados na albufeira, ou apresentaram uma percentagem de detecção muito 
baixa. 
 
A análise temporal mostrou que no período húmido, os pesticidas que 
influenciaram a variabilidade da qualidade da água da albufeira foram o diurão, o 
isoproturão e o clortolurão. No período seco, os pesticidas que mais influenciaram a 
qualidade da água da albufeira foram a terbutilazina, atrazina e a simazina. A avaliação 
espacial mostrou que a região norte da albufeira é a mais poluída por pesticidas 
 
Este estudo permitiu a identificação de alguns dos mais relevantes pesticidas 
detectados na água da albufeira do Alqueva, que devem ser tidos em consideração em 
futuros programas de avaliação de risco ambiental na área. 
 
Neste estudo, os PQA, permitiram identificar pesticidas com um potencial risco 
agudo e/ou crónico para as espécies do ecossistema aquático em estudo em períodos de 
tempo específicos. Assim, a atrazina ultrapassou os limites propostos para a protecção 
contra exposições agudas e crónicas e o diurão ultrapassou os limites para a protecção 































AVALIAÇÃO DA TOXICIDADE E DAS 
PROPRIEDADES ENDÓCRINAS DE PESTICIDAS 




Avaliação da Toxicidade e das Propriedades Endócrinas de Pesticidas Quantificados 









CARACTERÍSTICAS DE PESTICIDAS IDENTIFICADOS NO SISTEMA EM 




A monitorização dos pesticidas não deve basear-se somente na identificação e 
quantificação dos níveis destes compostos nas águas mas deve ser complementada 
através de ensaios biológicos, uma vez que estes compostos apresentam efeitos agudos e 
crónicos muito acentuados (Hernando et al., 2007). Os efeitos adversos agudos de 
alguns produtos fitossanitários devem-se principalmente à sua elevada toxicidade 
intrínseca. Os efeitos crónicos incluem os devidos às suas características de 
bioacumulação e persistência ambiental, como a carcinogenicidade, a mutagenicidade, a 
genotoxicidade, alterações no sistema imunitário e endócrino dos mamíferos, peixes e 
aves (IPCS, 2002). Mesmo em concentrações baixas os pesticidas apresentam riscos 




A utilização dos bioensaios permite a determinação de efeitos e quantidades 
tóxicas para os organismos e a avaliação integrada desses efeitos nas populações e nas 
comunidades do ecossistema aquático, bem como estabelecer margens e limites de 
segurança (Ohe et al., 2004). A avaliação da toxicidade aguda e crónica dos pesticidas 
no ecossistema aquático é uma etapa imprescindível na avaliação de risco ambiental e 
possibilita a obtenção de evidências para a implementação de programas de utilização 
sustentável destes compostos (Moore et al., 1998). 
 
A selecção dos pesticidas que integraram a avaliação de risco ecotoxicológico 
na segunda parte do trabalho de investigação, baseou-se na frequência de aplicação nas 
culturas do Alentejo, nomeadamente, cereais, tomate, vinha e olival, na frequência de 
detecção na albufeira de Alqueva e na relevância ambiental. Os três pesticidas 
seleccionados  integram,  ainda,  a  lista  das  substâncias  prioritárias  da  Directiva  de 
2000/60/CE (ECC, 2000). 
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O esforço em substituir os pesticidas organoclorados por grupos de menor 
persistência  ambiental  aumentou  a  utilização  de  pesticidas  organofosforados.  No 
entanto, este grupo de pesticidas é muito mais tóxico para os vertebrados. Apesar da sua 
rápida degradação ambiental, apresentam uma toxicidade aguda, para o homem e para 
os mamíferos, muito acentuada (Chambers et al., 2001). 
 
Na Tabela 2 estão descritas as propriedades físico-químicas do insecticida 

















Ponto de Fusão (ºC) 41,5-44 
 








Coeficiente de Partilha 4,69 
 
Coeficiente de Partilha octanol/água (Kow) 66 000 
 
Tempo Semi-vida (água) (dias) 29-74 
 
Tempo Semi-vida (solo) (dias) 60-120 
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No que respeita ao percurso ambiental no ecossistema aquático, a 
bioconcentração e persistência, deste insecticida na água, varia de acordo com o tipo de 
formulação (aumenta em formulações com agentes emulsificadores ou sob a forma de 
grânulos  de   libertação  controlada)  (USEPA,  1986;  EXTOXNET,  1996a).  Este 
insecticida é instável na água e a taxa de hidrólise aumenta com a temperatura. Para 
além disso, a taxa de hidrólise é constante em águas ácidas e neutras mas, aumenta nas 
águas alcalinas. Em águas com um pH=7,0 e uma temperatura de 25 ºC o pesticida 
apresenta um tempo de semi-vida de 35 a 78 dias (Howard, 1991). Por outro lado, como 
adere aos sedimentos e à matéria orgânica as suas concentrações na água rapidamente 
diminuem.  A  volatilização  é  provavelmente  a  principal  rota  de  eliminação  do 
insecticida da água sendo o tempo de semi-vida estimado para este processo de 3,5 a 20 
dias (Racke, 1992). 
 
No que respeita à toxicocinética este insecticida é rapidamente absorvido para 
a  corrente  sanguínea  quando  ingerido,  inalado  ou  após  exposição  cutânea.  Nos 
humanos, o clorpirifos e o seu principal metabolito são rapidamente eliminados (Gallo e 
Lawryk, 1991), pois após uma única dose oral o tempo de semi-vida na corrente 
sanguínea é de um dia (NIOSH, 1981). No rato, após ingestão, 90% do clorpirifos é 
eliminado pela urina e 10% pelas fezes (RSCIS, 1991). É rapidamente destoxificado nos 
ratos, cães e outros mamíferos (USPHS, 1995). 
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O metabolito que se encontra em maior quantidade na urina dos ratos é o 
tricloropiridinol, que não inibe a colinesterase, nem é mutagénico (USPHS, 1995). Por 
outro lado,  este  insecticida não  apresenta um  potencial de  bioacumulação elevado 
(Gallo e Lawryk, 1991). 
 
Este grupo de insecticidas actua a nível do sistema nervoso central, mais 
especificamente, inibindo a acetilcolinoesterase com a consequente acumulação de 
acetilcolina nas sinapses (Klaassen, 2001). 
 
A toxicidade aguda em mamíferos apresenta valores de LC50, para uma 
exposição oral de 95 a 270 mg Kg
-1 
em ratos, de 60 mg Kg
-1 
em murganhos, de 1000 
mg Kg
-1 
em coelhos, de 32 mg Kg
-1 
em galinhas; de 500 mg Kg
-1 
em porcos da Índia, e 
de 800 mg Kg
-1  




Em estudos crónicos, com ratos e murganhos expostos durante 104 dias a 3 mg 
Kg
-1   
dia
-1   
de  clorpirifos  observou-se,  somente  efeitos  adversos  correspondentes  à 
inibição da enzima colinesterase, com a reposição dos níveis de colinesterase após a 
interrupção da exposição (USEPA, 1989). Em estudos de reprodução com ratos não se 




(USEPA, 1989; ACGIH, 
1986;   USPHS,   1995).   Não   há   evidências   de   propriedades   carcinogénicas   ou 
mutagénicas deste insecticida (USEPA, 1989). 
 
O clorpirifos é moderadamente tóxico para os humanos (USEPA, 1989). 
Envenenamentos podem afectar o sistema nervoso central, o sistema cardiovascular e o 
sistema respiratório. É um irritante para a pele e olhos. Estudos indicam que a absorção 
através da pele é limitada (Gallo e Lawryk, 1991). Os sinais e sintomas da exposição 
aguda são estado febril, falta de coordenação dos movimentos, tremores, dificuldade na 
fala, perda de memória, cansaço, instabilidade emocional, dificuldade de concentração, 
ansiedade,  dificuldade  respiratória,  diminuição  dos  batimentos  cardíacos.  Elevadas 
doses podem resultar em inconsciência, incontinência e convulsões, podendo levar à 
morte (Gallo e Lawryk, 1991). Os níveis da actividade colinesterásica no plasma 
encontram-se diminuídos quando o insecticida é inalado (USPHS, 1995). 
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Um estudo em voluntários humanos expostos diariamente a 0,1 mg Kg
-1
, durante quatro 
semanas, mostrou alterações significativas de inibição dos níveis de colinesterase nos 
eritrócitos e no plasma (ACGIH, 1986). 
 
A toxicidade promovida por este insecticida no ecossistema aquático é 
acentuada. Estudos de exposição crónica de Photobacterium phoshorum, ao clorpirifos, 
sugerem  que  as  bactérias  são  das  espécies  mais  resistentes  a  este  insecticida 
apresentando valores de EC50 de 46   g L
-1 
(Somasundaram et al., 1990). 
 
No entanto, quando se avaliou a toxicidade do insecticida em algas de água 
doce verificou-se que as espécies Chlorella vulgaris e Ankistrodemus falcatus sofreram 
um decréscimo do crescimento para concentrações de 10 e 100   g L
-1
, respectivamente 
(Brown e Chow, 1974). Outros investigadores também observaram a redução das taxas 
de crescimento de três algas expostas à formulação comercial Dursban 4E
®
, num meio 
rico em fósforo (van Donk et al., 1992). 
 
Estudos em invertebrados determinaram valores de 48h-LC50  de 0,19   g L
-1 
(Kikuchi et al., 2000) e inferiores a 0,36   g L
-1  
(Siefert, 1984) para Daphnia magna. 
Por outro lado, estudos com embriões de camarão (Palaemonetes pugio) nas últimas 
fases de desenvolvimento mostraram que esta fase do ciclo de vida é muito sensível ao 
clorpirifos, com valores de 24h-EC50, para os estádios de desenvolvimento 6 e 7 de 0,49 
e 0,36   g L
-1
, respectivamente (Lund et al., 2000). 
 
Estudos crónicos indicam valores de NOEC (no observed effect concentration) 
e LOEC (lowest observed effect concentration) de 0,005 e 0,01   g L
-1 
para Mysidopsis 
bahia e de 0,1 a 0,3   g L
-1 
para D. magna (Kersting e van Wijagaarden, 1992; Sved et 
al., 1993). Zalizniak e Nugegoda (2006) observaram que concentrações subletais (0,005 
a 0,5   g L
-1
) promovem toxicidades mais severas na 1ª geração do que nas restantes de 
Daphnia carinata expostas ao composto. 
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Apesar de exposições descontínuas, a um composto, poderem promover uma 
menor mortalidade dos organismos, pois possibilitam a destoxificação e eliminação do 
composto do organismo (Breck, 1988), este processo não ocorre com o clorpirifos. 
Naddy et al. (2000) submeteram o crustáceo D. magna a concentrações de 0,25, 0,5 e 
1,0   g L
-1 
de clorpirifos e, observaram que esta exposição em intervalos de 6, 12 e 48h 
 
é suficiente para promover a morte do crustáceo. 
 
 
No que respeita ao efeito estrogénico deste organofosforado, alguns autores 
indicam a diminuição do crescimento, da fecundidade e da viabilidade dos ovos no 
invertebrado aquático Biomphalaria alexandrina, quando exposto a concentrações de 
125-500   g L
-1 
(Ibrahim et al., 1992). 
 
 
O clorpirifos é também muito tóxico para peixes de água doce. A aplicação de 
concentrações inferiores a 0,01 mg L
-1  
promove a morte de peixes (USEPA, 1989). 
Estudos realizados em truta determinaram um valor de 96h-LC50 de 0,009 mg L
-1 
(USEPA, 1986). A exposição crónica de salmão, durante 200 dias, à formulação 




), induziu a diminuição do número de 
juvenis  com  diminuição  da  sobrevivência  e  do  crescimento,  e  o  aumento  das 
malformações (USPHS, 1995). O clorpirifos acumula-se nos tecidos dos organismos 
aquáticos, como observado em estudos crónicos com peixes na fase embrionária, com 
valores de bioconcentração entre 50 a 5 100 vezes a concentração na água (Racke, 
1992). Devido à sua elevada toxicidade aguda e à sua persistência nos sedimentos este 
insecticida é considerado perigoso, para todos os organismos do ecossistema aquático 
(Schimmel et al., 1983). 
Avaliação da Toxicidade e das Propriedades Endócrinas de Pesticidas Quantificados 













Apesar do uso restrito dos organoclorados devido à sua elevada persistência 
ambiental, alguns organoclorados pertencentes à classe dos ciclodienos, nomeadamente 
o endossulfão, continuam a ser utilizados (Herrmann, 2003). O endossulfão apresenta 
uma baixa persistência ambiental e não é tóxico para os vertebrados, mas apresenta uma 
elevada toxicidade para os organismos aquáticos (deFur, 2004). O endossulfão é 
constituído por dois isómeros: α-endossulfão e β-endossulfão (Herrmann, 2003). O 
endossulfão sulfato é um dos produtos da transformação do endossulfão, e é a forma 
mais persistente no meio aquático, deste insecticida, podendo apresentar tempos de 
semi-vida de dois a seis anos dependendo das condições ambientais, por isso é a forma 
mais frequentemente detectada nas águas superficiais (Herrmann, 2003; Wan et al., 
2005; Shivaramaiah et al., 2005). As propriedades físico-químicas dos isómeros do 
endossulfão e do metabolito encontram-se descritas na Tabela 3 e a estrutura química do 




Tabela 3. Propriedades químicas dos isómeros do endossulfão e do metabolito 













) 406,93 406,93 422,9 
 
Ponto de Fusão (ºC) 106-109 207-213 181-201 
 
Solubilidade em água, 
 
pH=5, 25ºC (mgL-1) 
0,33 0,32 0,22 
 













) 0,7-12,9 0,04-2,12 
 
 









4,63-4,74 4,34-4,79 3,66 
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No que respeita à toxicocinética o endossulfão é rapidamente degradado em 
metabolitos hidrossolúveis que são eliminados nos mamíferos pela urina, apresentando 
uma fraca absorção gastro-intestinal. A grande percentagem do composto que entra em 
contacto com o organismo é eliminado após alguns dias ou semanas (Smith, 1991). 
 
O   endossulfão  actua   no   sistema  nervoso  central   (ATSDR,  1990),   na 
propagação do estímulo na fibra nervosa, através da: (i) inibição da acção do 
neurotransmissor ácido γ aminobutírico, fundamental para a absorção de cloro a nível 








, localizadas nas terminações das membranas sinápticas 
(Klaassen, 2001). 
 
A toxicidade do endossulfão sulfato e do seu precursor em mamíferos varia 
com a via de exposição, apresentando ambos uma elevada toxicidade aguda por via oral. 
Assim, estudos em ratos determinaram uma LD50  de 18 a 160 mg Kg
-1  
(Joshi et al., 
1981; Smith, 1991; RSCIS, 1991). A  toxicidade por exposição dérmica também é 
 
acentuada apresentando valores de LD50 entre 78 e 359 mg Kg
-1 
(Smith, 1991; RSCIS, 
 
1991). Para avaliação dos efeitos teratogénicos, administrou-se oralmente, em ratos, 
uma dose diária de 2,5 mg Kg
-1 
de endossulfão não se tendo observado quaisquer 
alterações em termos de reprodução, no entanto, quando se aumentou a dose para 5 ou 
10 mg Kg
-1
, foram observadas anomalias no baço dos juvenis (Smith, 1991). Assim, as 
 
evidências  sugerem  que  a  exposição  por  longos  períodos  pode  promover 
mutagenicidade no homem (ATSDR, 1990). 
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Os efeitos ecotoxicológicos deste composto no ecossistema aquático são 
bastante acentuados. 
 
Fisher (1985) determinou um NOEC de 560   g L
-1 
de endossulfão para a alga 
verde Scenedesmus subspicatus, numa exposição de 72h. Para o endossulfão sulfato 
foram determinados valores de EC50  entre 0,5 e 10   g L
-1  
para a Chlorella vulgaris 
(Knauf e Schulze, 1973). 
 
Ensaios de toxicidade aguda com invertebrados aquáticos indicam valores de 
LC50 para o endossulfão entre 3,3 e 5,8 g L
-1 
(Johnson e Finley, 1980). Magdza (1983) 
obteve  um  valor  para  o  endossulfão  de  48h-LC50   de  0,3 g  L
-1  
para  a  Daphnia 
longispina. Outros estudos, com D. magna, determinaram valores de 48h-LC50 de 740 
g L
-1 
e 150 g L
-1 
(Lemke, 1980; ECC, 1998b, respectivamente). Barry et al. (1995) 
determinou valores de 48h-LC50  para o endossulfão;     +;     +; endossulfão sulfato; e 





No que respeita à toxicidade crónica, Fernandez-Casalderrey et al. (1993) 
observaram uma diminuição da capacidade reprodutiva de invertebrados quando 
expostos a doses de 120   g L
-1 
de endossulfão. Em ensaios crónicos de 21 dias, com D. 
magna, obtiveram-se valores de LC50 de 130 e 170   g L
-1 
e, valores de NOEC e LOEC, 
baseados no número médio de juvenis por daphnia, de 32 e 48   g L
-1
, respectivamente 
(Nebeker, 1982). Foram observadas alterações no desenvolvimento embrionário, 




Estudos  com  endossulfão  indicam  que  o  seu  efeito  na  D.  carinata  é 
influênciado pelo alimento (Barry et al., 1995). Assim, quando os crustáceos são 
expostos a 320   g L
-1  
de endossulfão, sem restrições alimentares, embora não ocorra 
mortalidade o tamanho dos seus ovos diminui significativamente. 
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O endossulfão é extremamente tóxico para algumas espécies de peixes 
apresentando valores de LC50 de 0,3 a 1,6   g L
-1 
para a truta, em ensaios estáticos 
(Nebeker et al., 1983) e, valores de LC50 entre 4,5 e 7,5   g L
-1 
para a espécie Channa 
punctata, num ensaio semi-estático (Haider e Imbaray, 1986). 
 
A concentração média estimada de protecção, em exposição aguda, para 95 % 
das espécies de peixes é de 0,14   g L
-1 
(GFEA, 2004). Nos ensaios crónicos, os valores 
de NOECs encontram-se entre 0,05 e 0,4   g L
-1 
(ECC, 1998c). Por exemplo, em ensaios 
de crescimento de 28 dias, com a espécie Cyprinodon variegates, obtiveram-se valores 
de NOEC de 0,4   g L
-1 
(Hansen e Cripe, 1991). 
 
O factor de bioconcentração em moluscos é de 600 vezes a concentração no 
ambiente aquático (USNLM, 1985), enquanto em peixes o factor de bioconcentração 












Em Portugal, o uso das triazinas, nomeadamente da atrazina, tem vindo a 
aumentar, chegando as suas concentrações na água a exceder frequentemente os 
máximos admissíveis permitidos pela Legislação Europeia (ECC, 1998a). A atrazina é 
uma triazina selectiva usada para o controlo de ervas daninhas, nos cerais, árvores de 
fruto e beterraba. 
 
Na Tabela 4 estão descritas as propriedades físico-químicas do herbicida 
atrazina, e na Figura 9 encontra-se representada a sua estrutura química. 
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Ponto de Fusão (ºC) 176 
 








Coeficiente de Partilha 2,43 




























A atrazina é moderadamente solúvel na água. A literatura indica tempos de 
semi-vida de 30 a 300 dias nas massas de água (Yoo e Solomon, 1981, Glotfelty et al., 
1984). A hidrólise química seguida de biodegradação é provavelmente a principal via de 
eliminação deste herbicida das massas de água. A hidrólise é mais rápida em condições 
ácidas e básicas e, lenta em pH neutro (Huber, 1993). A pH 5, o tempo de semi-vida a 
20ºC é de 86 dias (Burkhard e Guth, 1981). A decomposição pela luz solar ocorre 
rapidamente. Por isso, as taxas de decomposição nas águas subterrâneas encontram-se 
em intervalos de 1,5 a 2 anos (Premazzi e Stecchi, 1990). Por outro lado, pode ser 
assumido que a taxa de degradação depende da composição química da água. 
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Águas de elevada salinidade aceleram a decomposição da atrazina (Glotfelty et 
al., 1984; Isensee, 1984). Não está descrita uma elevada adsorção nos sedimentos, 
sendo o tempo de semi-vida nos sedimentos de 80 a 90 dias ou mesmo superior (Huber, 
1983).  A  bioconcentração  e  volatilização,  da  atrazina,  não  são  processos 
ambientalmente importantes (Howard, 1989). 
 
Este herbicida inibe o transporte de electrões na fotossíntese através de 
alterações  no  fotossistema  dois.  A  inibição  da  fotossíntese  leva  a  alterações  de 
processos como transpiração, abertura dos estromas, transporte iónico e outras reacções 
de que depende a produção de energia. 
 
Estudos sugerem que este herbicida pode alterar o balanço fitohormonal e 
iónico nas plantas (Ebert e Dumford, 1976), o que pode promover uma desregulação 
nos processos metabólicos, em geral, afectando a síntese de RNA, enzimas e proteínas 
(Huber, 1993). Algumas plantas, como o milho, apresentam processos de destoxificação 
para este herbicida, o que pode justificar o seu uso de uma forma selectiva nestas 
culturas (Ebert e Dumford, 1976). 
 
A atrazina é moderadamente tóxica para o homem e outros animais. Assim, em 
estudos  realizados  com  ratos  expostos  a  elevadas  doses,  observou-se  efeitos  de 
excitação seguida de depressão, diminuição dos batimentos cardíacos, espasmos 
musculares e hipotermia (Stevens e Sumner, 1991). Para além do referido, doses 
elevadas promovem ainda fraqueza muscular, diminuição da actividade, dificuldades 
respiratórias, convulsões e morte (USNLM, 1995). Os valores de LC50, após exposição 
oral são: (i) em ratos de 3 090 mg Kg
-1
, (ii) em murganhos de 1 750 mg Kg
-1
, (iii) em 
 
coelhos de 7 500 mg Kg
-1 
e, (iv) em hamsters de 1 000 mg Kg
-1
. A exposição por via 
inalatória é a que promove maior toxicidade, com valores de 1h-LC50 superior a 0,7 mg 
Kg
-1  
e valores de 4h-LC50 de 5,2 mg Kg
-1  
em ratos (Stevens e Sumner, 1991; RSCIS, 
1991). 
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A toxicidade crónica foi avaliada em estudos de exposição oral de ratos a doses 




, durante 6 meses. Nestes ensaios, ocorreu a morte de 40% dos 
animais com alterações respiratórias e paralisia dos membros. Alterações estruturais e 
químicas no cérebro, coração, fígado, pulmões, rins, ovários e sistema endócrino foram 
ainda observadas (Stevens e Sumner, 1991; USNLM, 1995). Não há evidências sobre as 
propriedades mutagénicas e teratogénicas da atrazina (Stevens e Sumner, 1991). 
 
No que respeita aos seus efeitos carcinogénicos os estudos são inconclusivos. 





e quatro semanas seguido de uma dose diária de 82 mg Kg
-1 
durante 17 meses, não se 
observou  a  formação  de  tumores,  foram  observados  tumores  mamários  em  ratos 
expostos durante toda a vida a elevadas doses de atrazina (Stevens e Sumner, 1991). 
 
No que respeita aos efeitos tóxicos nas espécies do ecossistema aquático, 
estudos  com  macrófitas,  nomeadamente,  Vallisneria  americana,  mostraram  uma 
redução da superfície das folhas a partir de concentrações de 3,2   g L
-1
, com um valor 
de 47d-EC50  de 12   g L
-1
. A exposição desta espécie a concentrações de 75   g L
-1
, 
durante 12 a 28 dias, promoveu inibição da fotossíntese e determinou um valor de LC100 
de 120   g L
-1 
(Corell e Wu, 1982). Por outro lado, Forney e Davis (1981) observaram 
uma diminuição de 29% no crescimento das plantas, após 6 semanas de exposição a 
uma concentração de 100    g  L
-1   
e,  uma inibição de 36%,  no mesmo período de 




No que respeita ao fitoplancton, Butler et al. (1975) observaram sinais de 
diminuição no crescimento e na concentração de clorofila em células isoladas de alga, 
durante exposições entre 7 a 14 dias, submetidas a concentrações inferiores a 1   g L
-1
. 
Millie e Hersh (1987) utilizando as mesmas concentrações observaram um ligeiro 
decréscimo no processo fotossintético da diatomácea Cyclotella meneghiniana, logo 
após 5 minutos de exposição. 
 
Valores de EC50, para a alga S. subspicatus, de 43   g L
-1 
foram determinados 
após uma exposição de 72 horas (Solomon et al., 1996). Pelo contrário, outros autores 
não observaram qualquer evidência do efeito tóxico da atrazina até concentrações de 
100   g L
-1 
(Moorhead e Kosinski, 1986). 
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Um teste de crescimento com a alga Chlorella sp., realizado em laboratório por 
Premazzi e Stecchi (1990), permitiu determinar um EC50 de 25   g L
-1
, após 11 dias de 
exposição. Locket et al. (2006) observaram que as algas verdes são mais sensíveis aos 
efeitos da atrazina que as diatomáceas e as cianobactérias. 
 
No que respeita ao zooplâncton, estudos com o crustáceo marinho Acartia 
tonsa indicaram que este é um dos organismos mais sensíveis aos efeitos directos da 
atrazina, com um 96h-LC50 de 94   g L
-1 
(Ward e Ballantine, 1985). No caso dos 
crustáceos de água doce os valores de 48h-LC50  encontram-se entre 3 050   g L
-1  
e 6 
900   g L
-1
, para D. carinata e D. magna, respectivamente (Pott, 1982; Macek et al., 
 
1976). Latt Phyu et al. (2004) determinaram um valor de 48-h EC50 de 24,6 mg L
-1 
para 
a D. carinata. 
 
Testes de exposição crónica conduzidos com várias gerações de D. magna, 
durante 64 dias, determinaram valores de NOEC de 140   g L
-1 
e 200   g L
-1 
(Macek et 
al., 1976; Streit e Peter, 1978). Dodson et al. (1999a) observaram que a produção de 
juvenis de D. magna não foi afectada para concentrações de 0,5 mg L
-1
, num ensaio de 
6 dias. Por outro lado, Kaushik et al. (1985) observaram efeitos na reprodução para 
exposições crónicas a concentrações de atrazina 0,2 mg L
-1
. Em ensaios crónicos com 
os invertebrados, Chironimus tetans e Gamarus fasciatus, determinaram-se valores de 
NOEC de 230 e 140   g L
-1
, respectivamente (Macek et al., 1976). 
 
Os valores de LC50 obtidos para o camarão P. duorarum foram de 6900 g L
-1
, e 




A atrazina apresenta uma baixa toxicidade aguda para peixes e baixos níveis de 
acumulação, sendo os órgãos de armazenamento o cérebro e o fígado (USNLM, 1995). 
Assim, estudos agudos realizados com carpa, Cyprinus carpio, determinaram efeitos 
tóxicos após exposição a concentrações entre 100 e 1000   g L
-1
, durante 96 horas 
(Alabaster, 1969). 
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A associação entre contaminação química dos ecossistemas e o aparecimento 
de doenças, decréscimo das taxas de reprodução, e morte das espécies começou a fazer 
sentido por volta de 1947 (Markey et al., 2003). Muitos dos efeitos observados eram 
similares aos observados para os moduladores hormonais, o que indicava que o declínio 
das espécies era promovido por exposição a compostos com propriedades hormonais 
(Wingspread, 1991). 
 
Assim, nas últimas duas décadas tem aumentado o interesse científico e o 
debate público sobre o potencial efeito adverso da exposição a um grupo de poluentes 
ambientais, globalmente denominados por DEs, que têm a capacidade de interferir com 
a síntese, secreção, transporte, ligação, acção ou eliminação das hormonas naturais 
responsáveis pela manutenção da homeostasia, reprodução, desenvolvimento e 
comportamento das espécies (IPCS, 2002). 
 
Os DEs podem entrar no ecossistema aquático por várias vias: (i) descarga 
directa na massa de água; (ii) descarga por efluentes domésticos e industriais, 
principalmente como resultado de um ineficiente tratamento de águas residuais (Lopez 
de Alda et al., 2001; Bruchet et al., 2002); e (iii) lixiviação dos químicos aplicados na 
agricultura (Körner et al., 1999; Larsson et al., 1999; Falconer et al., 2006). 
 
Vários poluentes ambientais apresentam características de desregulação 
endócrina: (i) pesticidas como o diclorodifeniletano (DDT) (Kelce et al., 1995), 
dieldrina, lindano e endossulfão (Fry, 1995); (ii) contaminantes químicos industriais 
como as dioxinas, tributilestanho, compostos organoclorados policíclicos (PCBs) 
(Jobling et al., 1995), alquilfenóis (USEPA, 1997), bisfenol A (Lyons, 2000); (iii) 
metais (Telismän et al., 2000); e (iv) estrogénios sintéticos (Newbold, 1995). 
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A desregulação endócrina pode ocorrer por diferentes mecanismos de acção 
fisiológicos (Rodrígues et al., 2007): (i) alterando (inibindo ou activando) a secreção 
hormonal; (ii) interferindo com o receptor hormonal, por exemplo o dietilstilbestrol 
(DES) mimetiza a hormona endógena ligando-se ao respectivo receptor estrogénico, 
exercendo por isso um efeito agonista (McLachlan, 1993), outras substâncias exercem 
um efeito antagonista, bloqueando os receptores específicos de determinada hormona 
endógena, como é o caso dos hidrocarbonetos aromáticos policíclicos (PAHs) (Indarto 
et al., 2001; Mueller, 2004); (iii) modificando o metabolismo de circulação hormonal, 
por aumento ou diminuição da excreção das hormonas naturais e/ou biotransformação 
no fígado ou noutros órgãos, como os pesticidas organoclorados (Bradlow et al., 1995). 
 
Os efeitos biológicos promovidos pelos DEs são influenciados pelas 
características estruturais dos compostos, pois a similaridade estrutural permite a 
interacção  com  os  receptores  celulares  (Tabira  et  al.,  1999).  Estes  compostos 
apresentam propriedades comuns, tais como, persistência ambiental nos diversos 
compartimentos abióticos, fácil transporte através do ar, e acumulação na cadeia trófica 
(expondo os animais superiores, incluindo o Homem, a maiores riscos) (Meyer et al., 
1999; Lopez de Alda et al., 2001). 
 
 
Por outro lado, é aceite que os DEs têm uma actividade estrogénica mais fraca 
que as hormonas endógenas (Markey et al., 2003). Apesar desse facto, está comprovado 
que estes compostos actuam com as hormonas naturais por processos aditivos e por isso 
causam efeitos cumulativos, o que explica como é que quantidades tão pequenas destes 
poluentes podem ter um impacte negativo tão acentuado quando em presença das 
hormonas endógenas (Degen et al., 2000; Harrison, 2001; Silva et al., 2002). Para além 
disso, os efeitos biológicos promovidos por alguns DEs são descritos por curvas dose- 
resposta invertidas, ou seja, baixas doses do composto promovem efeitos tóxicos mais 
acentuados (Degen et al., 2000; Harrison, 2001). Este fenómeno foi descrito para a 
exposição fetal de ratos a doses crescentes de estradiol e dietilstilbestrol (DES) (vom 
Saal et al., 1997) e de bisfenol A (Nagel et al., 1997). Um estudo realizado com bisfenol 
A, em ratos, concluiu que o composto induz uma curva em forma de U, o que indica 
que o aumento da toxicidade no aparelho reprodutor ocorre em baixas e altas doses, em 
relação às doses intermédias (EDSTAC, 1998). 
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Para  além  do  atrás  referido,  alguns  factores  como  o  tipo  e  o  tempo  de 
exposição, a biodisponibilidade do composto, e o seu processo de biotransformação e 
excreção, podem influênciar a sua acção e a respectiva resposta do organismo (Toppari 
et al., 1996; Kavlock et al., 1996). 
 
O efeito tóxico dos DEs varia de acordo com a idade a que o organismo é 
exposto (Markey et al., 2003). Estudos demonstram que a fase de desenvolvimento 
embrionário é das mais sensíveis à actuação deste tipo de compostos (Bern, 1992). 
Assim, observou-se o aparecimento de adenocarcinoma da vagina em descendentes de 
mulheres que estiveram expostas ao DES na 13ª semana de gestação (Hatch et al., 
2001). Markey et al. (2001) concluíram que a exposição fetal a bisfenol A promove 
alterações no desenvolvimento e organização dos tecidos das glândulas mamárias de 
ratos fêmeas adultos em concentrações 4 000 vezes inferiores às necessárias para obter 
o mesmo efeito em animais na fase de pré-puberdade. 
 
No que respeita, aos efeitos induzidos por estes agentes no Homem, vários 
autores referem efeitos similares aos encontrados em animais selvagens, que podem 
afectar tanto o crescimento como a capacidade reprodutora das populações (Danzo 
1998; Amaral, 2002). Os efeitos que têm sido descritos incluem a diminuição da 
qualidade de esperma humano (Carlsen et al., 1992; Rozati et al., 2002; Safe, 2002), 
efeitos neurológicos, por exposição pré-natal, que se mantêm na idade adulta (Singleton 
e Khan, 2003), alterações do sistema imunitário como imunosupressão, aumento da 
frequência de certas doenças infecciosas, exacerbação de alergias e de doenças 
autoimunes (Schuurman et al., 1991; IPCS, 2002) e aumento da incidência de certos 
tipos de cancro (Davis et al., 1993; IPCS, 2002; Safe, 2002). Assim, a exposição pré- 
natal, a PCBs e a dioxinas, foi associada a efeitos tóxicos no desenvolvimento 
neurológico de crianças, tais como atrasos psicomotores e cognitivos (Stewart et al., 
2003). Por outro lado, a relação causal estabelecida, em estudos epidemiológicos, entre 
exposição a estrogénios sintéticos e aparecimento de efeitos tóxicos no sistema 
reprodutor do Homem está bem fundamentada. A exposição precoce de mulheres a 
elevadas doses de DES promove o aparecimento de cancro e malformações nos órgãos 
reprodutivos (Nollar et al., 1990). 
Avaliação da Toxicidade e das Propriedades Endócrinas de Pesticidas Quantificados 








Estudos evidenciaram que, a exposição de mulheres grávidas ao estrogénio 
sintético  dietilstilbestrol promoveu  o  aparecimento de  várias  anomalias  nos 
descendentes machos, incluindo problemas de fertilidade e elevado risco de cancro 
testicular (Henderson et al., 1976; Gill et al., 1977; Sharpe e Skakkebaek, 1993; Moller 
et al., 1996). Pelo contrário, alguns estudos epidemiológicos de associação causal entre 
a exposição humana a pesticidas e o aparecimento de efeitos tóxicos não obtiveram 
resultados conclusivos (Falconer et al., 2006). 
 
Os efeitos induzidos por estes agentes em animais selvagens incluem a redução 
da capacidade reprodutiva de certas espécies de peixes (Borton e Davis, 1994) e aves, 
com o aparecimento de disfunções como decréscimo da fertilidade, carcinomas do 
sistema reprodutor e alterações do sistema imunológico (IPCS, 2002). Vários pesticidas 
e químicos industriais induzem alterações endócrinas em peixes e invertebrados. Assim, 
a exposição a alquilfenóis foi associada a efeitos estrogénicos em peixes (Jobling et al., 
1995).  De  entre  os  pesticidas  frequentemente  utilizados  na  actividade  agrícola  a 
atrazina, a simazina, o endossulfão, o metoxicloro, o fenitrotião, são considerados 
compostos que apresentam actividade endócrina. A atrazina diminui as taxas de 
reprodução em certas espécies de peixes (IPCS, 2002). Fitzmayer et al. (1982) 
observaram efeitos na frequência de mudança de carapaça e na capacidade reprodutiva 
em organismos da espécies Daphnia pulex quando da exposição a concentrações entre 4 
a 20 mg L
-1  
de simazina. No que respeita ao efeito estrogénico dos organoclorados, 
 
alguns autores indicam que actuam como agonistas dos receptores estrogénicos, 
apresentando capacidade de ligação a estes receptores e activando-os (Giesy et al., 
2002). O finopronilo e o metopreno são insecticidas que actuam no sistema juvenóide 
dos invertebrados, alterando a frequência da mudança do exoesqueleto e do crescimento 
de insectos, bem como o desenvolvimento sexual de moluscos e de crustáceos. 
 
Na Tabela 5 encontram-se alguns compostos ou grupos de compostos 
conhecidos como específicos desreguladores do sistema endócrino dos invertebrados. 
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Tabela 5. Exemplos de desregulação endócrina em invertebrados (deFur, 2004) 
 
 
Composto  Espécie Efeitos 
 
Bisfenol A Cobras - Maris cornuarietis; 
Nucella lapillus 









Redução/ aumento órgão reprodutivo (Oehlmann et 
al., 2000) 
Redução/aumento órgão reprodutivo 
 
(Oehlmann et al., 2000) 
 
Feminização/alteração  da razão de sexos  (Nice  et 
al., 2003) 
Alterações  no desenvolvimento  embrionário 
 





Abalone (molusco)    - Haliotis 
gigantea 
 
Masculinização das fêmeas (Horiguchi et al., 2002) 
 
Endossulfão  Camarão - Palaemonetes pugio Mortalidade   aguda;   eclosão   embrionária   tardia 
 
(Wirth et al., 2001) 
 
Metropreno     Camarão-  Palaemonetes pugio          Mortalidade   aguda;   eclosão   embrionária   tardia; 
alteração do crescimento (Wirth et al., 2001; 
Mackenney e Celestial, 1993) 











Em 1998, a Agência de Protecção Ambiental em parceria com o grupo 
“Endocrine Disruptor Screening and Testing Advisory Commity” (EDSTAC), 
começaram a desenvolver esforços na implementação de um conjunto de metodologias 
para a avaliação das características de desregulação endócrina de poluentes ambientais 
(Charles, 2004; Wang et al., 2005). Assim, as metodologias recomendadas estão 
integradas em duas etapas: (i) 1ª etapa, engloba os ensaios de screnning, ensaios 
preliminares in vitro e in vivo, para a avaliação das características estrogénicas, 
androgénicas e efeitos na tiróide das substâncias perigosas (Tabela 6); (ii) 2ª etapa, onde 
são realizados ensaios de multi-geração (in vivo) com a finalidade de estabelecer uma 
dose de segurança, ou seja, o NOEC para cada composto avaliado (Tabela 7). 
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Os  ensaios  in  vitro  englobam  a  realização  de  quatro  metodologias  de 
screnning: ligação ao receptor-estrogénio/activação transcripcional; ligação ao receptor- 
androgénio/activação transcripcional; esteroidenogénese (detecção de substâncias que 
interferem com a produção de esteróides por inibição de qualquer uma das etapas da 
biossíntese da testosterona) (Gray et al., 1995; Laskey et al., 1995); aromatase 
placentária (teste alternativo para detectar substâncias que interferem com a aromatase, 
enzima que converte a testosterona em estradiol) (Charles, 2004). Os dois primeiros 
grupos de ensaios assentam nos modelos clássicos da actuação de receptores. Os 
receptores em causa incluem o receptor estrogénio (RE) que apresenta duas isoformas 
REα (Green et al., 1986) e REβ (Kuiper et al., 1996) e o receptor androgénio (RA) 
(Lubahn et al., 1988). Os ensaios de esteroidenogénese e da aromatase placentária têm 
como objectivo a identificação de poluentes que interferem com a biossíntese esteróide 
ou alteram os níveis endógenos das hormonas esteróides (Miyamoto e Burger, 2003). 
 
Os ensaios in vivo integrados na 1ª etapa são testes agudos e que se encontram 
em fase de validação, utilizando para isso compostos já identificados como possuidores 
de propriedades estrogénicas, tais como o 4-nonilfenol, o bisfenol A e o DDT (dicloro- 
difenil-tricloroetano) (Kanno et al., 2003; Gelbeke et al., 2004). 
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Tabela 6. Descrição dos bioensaios de screnning (in vitro e in vivo) da 1ª etapa de 
avaliação de desreguladores endócrinos recomendados pela EDSTAC (Erikson, 1998). 
 
In vitro 
Ligação ao receptor-estrógenio/activação transcripcional 




Teste uterotrófico em ratos, duração 3 dias (ensaios para 
estrogenicidade) 
Teste de puberdade em ratos, duração 20 dias (ensaio para avaliação 
de efeitos na tiróide e estrogénicos, baseado na idade vaginal) 
Teste Hershberger, exposição de ratos durante 5-7 dias (ensaios para 
androgenicidade) 
Teste com ratos machos adultos duração 14 dias (para detecção de 
efeitos nos órgãos reprodutivos sensíveis aos androgénios e a 
substâncias que inibem a produção de testosterona) 
Teste de puberdade em tiróide de ratos machos, duração de 20 dias 
 
(para detecção de androgénios e anti-androgénios) 
 
Teste de metamorfose em rãs (detecção de efeitos na tiróide, por 
observações de alterações na extremidade do corpo) 
Teste de recrudescência em gónadas de peixe (detecção de 
substâncias que afectam a maturação de peixes). 
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Tabela 7. Descrição dos bioensaios in vivo da 2ª etapa de avaliação de desreguladores 
endócrinos, recomendados pela EDSTAC (Erikson, 1998). 
 
Testes em Mamíferos 
 
 
Ensaios de reprodução em 2 gerações de mamíferos 
 
Teste de reprodução numa geração (alternativo ao teste anterior) 
 
Testes para outros phyla animais 
 
 
Teste de reprodução em aves 
 
Teste de avaliação do ciclo de vida do Fathead minnow 
 
Teste  de  avaliação  do  ciclo  de  vida  do  Americamysis  (mysid, 
artrópode) 





Os  ensaios  da  2ª  etapa  são  ensaios  de  longa  duração,  que  abrangem 
praticamente todo o ciclo de vida dos organismos teste. Este conjunto de testes utiliza 
uma diversidade de espécies com diferentes susceptibilidades e sensibilidades aos 
tóxicos com propriedades endócrinas. Para os invertebrados a espécie recomendada é o 
Mysid shrimp. No entanto, esta espécie é recomendada só na 2ª etapa do processo de 
avaliação, o que implica que o químico foi testado somente nos vertebrados na 1ª etapa 
e quando apresentou actividade endócrina foi testado nas diferentes espécies, na 2ª etapa 
(Wang et al., 2005). Vários autores apoiam a necessidade de introdução de bioensaios 
com invertebrados na 1ª etapa de avaliação de risco, pois já se conclui que os 
invertebrados podem ser sensíveis a compostos que não promovem efeitos nos 
vertebrados, pois apresentam sistemas hormonais distintos. Este facto, pode levar a não 
identificação de compostos com propriedades endócrinas que podem promover 
alterações ecológicas relevantes nos níveis tróficos inferiores do ecossistema aquático 
(deFur, 1999; Hunchinson et al., 2000; Oberdorster e Cheek, 2001; deFur, 2004). 
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Assim é necessário incluir na avaliação de risco ambiental o estudo dos efeitos 
no sistema endócrino de crustáceos pois podem dar-nos informações úteis sobre 
poluentes com características endócrinas, que podem interferir noutros sistemas 
hormonais que não no estrogénico e, por isso, que são também de extrema importância 
para avaliar o risco de alterações na estrutura dos ecossistemas (Hutchinson, 2002). 
 
A integração do ensaio com Mysid shrimp baseou-se na sua sensibilidade e no 
seu uso durante várias décadas em toxicologia aquática (ASTM, 1993). Este ensaio 
permite pelo menos detectar alguns efeitos no sistema endócrino dos artrópodes. 
 
Neste contexto, surge a necessidade de incorporação de outros ensaios com 
invertebrados na metodologia proposta pela EDSTAC, o que permitirá uma melhor 
prevenção do risco ecológico. 
 
Vários factores fundamentam a inclusão de maior número de ensaios com 
invertebrados nos programas de avaliação, controlo e regulação de DEs: (i) os 
invertebrados são elementos essenciais em todos os ecossistemas, constituem cerca de 
95% de entre as espécies aquáticas e terrestre (Wilson, 1999); (ii) constituem o alimento 
de espécies de níveis tróficos superiores (Guillette e Crain, 2000); (iii) a utilização de 
ensaios em invertebrados pode ser útil na previsão de potenciais DEs em vertebrados, 
pois os invertebrados conseguem ser mais facilmente manipulados, os testes são menos 
dispendiosos e de menor duração, e são espécies que apresentam tempos de semi-vida 
menores (Guillette e Crain, 2000); (iv) desde os anos 60, os invertebrados são utilizados 
para a determinação dos limites de segurança dos compostos químicos; (v) no 
ecossistema  aquático  a  monitorização  de  invertebrados  permite  a  obtenção  de 




Na Tabela 8 estão descritos alguns exemplos de ensaios de desregulação 
utilizando invertebrados. De entre os ensaios com invertebrados, os investigadores têm 
atribuído relevância a ensaios que utilizam os copépodes, invertebrados bentónicos 
(Amphiascus tenuiremis; Chandler e Green, 2001; Kusk and Wollenberg, 2007), Mysids 
(Verslycke et al., 2007) e pulga de água (D. magna; LeBlanc et al., 2000; Tatarazako e 
Oda, 2007). 
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Ensaio Parâmetros de Avaliação 
Insectos Exposição de formas larvas jovens 
Ensaios  in  vitro  com  células  da 
epiderme do insecto Maduca sexta 
Formas larvares de mosquito: evita 
a eclosão dos adultos 
Metamorfose precoce 
Inibição da síntese de 
vitelogenina 
Fecundação 
Mortalidade dos ovos 
Insectos/ 
Crustáceos 
Linhas  celulares  de  resposta  aos 
receptores ecdiesteróide 
Ensaios de 96 horas e de 
multigerações com mysid shrimp e 
grass shrimp 
Inibição da mudança de carapaça 
Inibição da produção de ovos 
Reprodução: produção e 
viabilidade  de   ovos,  razão  de 
sexos e sobrevivência 
Crustáceos Ensaios de reprodução de 21 dias 
com D. magna (ª) 
Inibição da mudança de carapaça 







Tabela 8. Exemplos de bioensaios utilizados na avaliação de desregulação endócrina 
 






























Como atrás foi referido dois dos ensaios com invertebrados propostos para a 
avaliação das propriedades de desregulação endócrina de poluentes, são o ensaio do 
ciclo de vida com mysid (Verslycke et al., 2007) e o ensaio de reprodução e 
desenvolvimento com copepodes (Kusk e Wollenberg, 2007). No entanto, os ensaios 
com estas espécies apresentam alguns aspectos que dificultam a sua normalização 
(Tatarazako e Oda, 2007): (i) o sistema endócrino destas espécies não está bem 
caracterizado, o que leva a que seja mais difícil o estabelecimento de parâmetros de 
avaliação nos ensaios; (ii) estas espécies não se reproduzem por partenogénese cíclica, 
nem apresentam alterações de sexo por variabilidade de factores ambientais; (iii) não 
foram observadas até agora alterações da razão de sexos para concentrações dose- 
dependentes de hormonas juvenóides ou seus análogos; e (iv) nestas espécies ainda não 
foi observada a interferência no processo de mudança de carapaça quando da exposição 
a químicos com propriedades ecdiesteróides (Tatarazako e Oda, 2007). 
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No presente trabalho de investigação a avaliação das características de 
desregulação dos pesticidas foi realizada com o crustáceo D. magna, espécie muito 
utilizada para avaliação do impacte toxicológico de poluentes nas massas de água, e que 
tem revelado ser uma espécie muito sensível para análise de poluentes com 




No que respeita à avaliação de alterações do sistema juvenóide dos crustáceos, 
estudos recentes demonstraram que a produção de machos na D. magna é induzida após 
a exposição a hormonas juvenóides ou a pesticidas que mimetizam as hormonas 
juvenóides (Olmstead e LeBlanc, 2002; Tatarazako et al., 2003; Oda et al., 2005). 
Assim, a produção de machos é considerada por muitos autores um parâmetro de 
avaliação muito específico/sensível para a avaliação da actividade juvenóide de 
poluentes ambientais (Tatarazako e Oda, 2007). 
 
Na avaliação de alterações do sistema ecdiesteróide, outro dos sistemas 
hormonais dos crustáceos, está também descrita a sensibilidade da D. magna, bem como 
os endpoints utilizados neste tipo de ensaio, a frequência de mudança de carapaça, e o 










A regulação das funções biológicas é uma característica comum a todos os 
phyla, incluindo os invertebrados. Apesar da estratégia de regulação endócrina dos 
processos biológicos estar bastante conservada (McLachlan, 2001) e muitos tipos de 
mensageiros hormonais serem partilhados por várias espécies, ocorreu uma 
especialização dos componentes do sistema endócrino dentro dos vários phyla o que 
resultou em diferenças específicas entre grupos. Por exemplo, os vertebrados utilizam o 
estrogénio e a testosterona, enquanto os artrópodes utilizam o esteróide ecdisona. No 
entanto, pensa-se que há similaridades suficientes entre o sistema endócrino dos 
vertebrados e artrópodes que permite que um composto que actua num sistema possa 
promover desregulação no outro (Zou e Fingerman, 1997). 
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Assim, por exemplo, o insecticida metopreno (hormona juvenil sintética, que 
controla o desenvolvimento dos artrópodes) pode activar a transcrição do gene com 
informação para a síntese do receptor dos retinóides X (RRX) nos mamíferos (Harmon 
et al., 1995). Por outro lado, os esteróides dos vertebrados podem ser sintetizados pela 
Daphnia sp, espécie muito sensível aos androgénios dos vertebrados (Baldwin et al., 
1995). Tais factos sugerem que há uma classe específica de químicos que pode ter 
efeitos nos vertebrados e invertebrados. 
 
Os  crustáceos  utilizam  uma  variedade  de  cascatas  de  sinalização 
neuroendócrina na sua regulação fisiológica (LeBlanc, 2007). Nos últimos anos os 
toxicologistas reconheceram que alguns destes mecanismos são muito susceptíveis à 
acção de químicos ambientais, o que resulta em vários efeitos tóxicos que podem 
comprometer a sustentabilidade populacional das espécies (Oehlmann e Schulte- 
Oehlmann, 2003). 
 
Nos crustáceos a actividade hormonal é regulada por dois grupos de hormona/ 
receptor: juvenóides e ecdiesteróides (LeBlanc et al., 1999). Os juvenóides são 
estruturalmente similares aos retinóides dos vertebrados (Nijhout, 1998), enquanto os 
ecdiesteróides partilham alguns aspectos de similaridade com os estrogénios e 
androgénios dos vertebrados (De Loof e Huybrechts, 1998). 
 
Os ecdiesteróides são moléculas de sinalização que estão bem caracterizadas 
no que respeita ao seu papel na regulação do processo de mudança de carapaça e do 
normal desenvolvimento embrionário nos crustáceos (Souty et al., 1982; Mu e LeBlanc, 
2002b; Gunamalai et al., 2004). Nos crustáceos, a principal hormona deste grupo é a 
 
20-hidroxiecdisone  (20-HE,  Fig.  10)  (LeBlanc,  2007).  Os  ecdiesteróides 
(nomeadamente a 20-HE) promovem as suas actividades reguladoras por ligação ao 
receptor ecdiesteróide (REc-NR1H1). O receptor REc regula a transcrição genómica em 
associação com o receptor retinóide X (RRX) (LeBlanc, 2007). 
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A mudança de carapaça é um processo fundamental no desenvolvimento dos 
crustáceos pois  possibilita o  seu  crescimento e  maturação (LeBlanc e  McLachlan, 
1999). Os ecdiesteróides estão sob o controlo negativo da “hormona de inibição de 
mudança de carapaça” (HIM), que mantém baixos os níveis de ecdiesteróides em 
circulação, durante o período entre mudas. No período anterior à mudança de carapaça, 
os níveis de HIM em circulação diminuem com o consequente aumento dos níveis de 
ecdiesteróides o que, induz o processo de mudança de carapaça com a libertação do 
velho exosqueleto e a substituição por uma nova cutícula (LeBlanc, 2007). 
 
No que respeita ao papel dos ecdiesteróides no desenvolvimento embrionário, 
está descrito que os embriões do crustáceo D. magna contêm uma elevada quantidade 
de ecdiesteróides, proveniente da progenitora, para a utilização nas primeiras fases de 
desenvolvimento embrionário (Subramoniam, 2000). A privação da hormona, por 
inibição de síntese na progenitora ou pela presença de um antagonista do receptor 
ecdiesteróide no embrião, promove atrasos no desenvolvimento embrionário ou mesmo 
perda do embrião (Mu e LeBlanc, 2002a). Nas últimas fases de desenvolvimento 
embrionário, o embrião sintetiza nova hormona ecdiesteróide (Mu e LeBlanc, 2002b), 
que ao ser inibida pode promove o aparecimento de anomalias no crustáceo. Alguns 
estudos sugerem ainda que as hormonas ecdiesteróides estimulam a produção de 
vitelogenina durante a maturação do oócito no ovário (Souty et al., 1982). 
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Alguns compostos com actividade anti-ecdiesteróide como o bisfenol A, 4- 
nonilfenol, DDT e a dieldrina actuam como inibidores da síntese de ecdiesteróides ou 
como antagonistas do receptor ecdiesteróide (Dinan et al., 2001). Estudos demonstram 
que os efeitos antiecdiesteróide promovidos por químicos ambientais podem ser 
minorados pela co-administração de 20-HE (Mu e LeBlanc, 2002a,b). 
 
Os juvenóides regulam vários aspectos do desenvolvimento, crescimento, 
maturação e reprodução nos artrópodes (Truman e Riddiford, 2002). Exemplos de 
juvenóides são a hormona juvenil III nos insectos e, o metilfarnesoato nos crustáceos 
(Fig. 11) (Laufer et al., 1993; Riddiford, 1985). O metilfarnesoato é a maior hormona 
terpenóide do sistema endócrino dos crustáceos, já quantificada em mais de 30 espécies 
de crustáceos incluindo caranguejos, camarões de água doce e  salgada e  perceves 
(Laufer e Biggers, 2001). O receptor responsável pela activação da síntese de 
metilfarnesoato nos crustáceos ainda não foi identificado. No entanto, está descrito a 
actuação do receptor RRX (receptor retinóide X) na estimulação da hormona juvenil na 
Drosophila e pensa-se que este receptor pode desempenhar um papel similar para o 
metilfarnesoato nos crustáceos, dada a semelhança estrutural entre as duas hormonas. 
Para além disso, estudos indicam que a hormona juvenil é capaz de mimetizar a acção 
do  metilfarnesoato em  algumas  espécies  de  crustáceos  (Tatarazo  et  al.,  2003)  no 








Figura 11. Estrutura química do composto metilfarnesoato (adaptado de LaFont, 2000). 
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Estudos demonstram que o metilfarnesoato influência a maturação reprodutiva 
nos caranguejos e camarões, pela estimulação de produção de vitelogenina e de ovos 
(Rodriguez et al., 2002; Mak et al., 2005). Ainda nestas espécies a hormona estimula a 
maturação das gónadas, pelo aumento de massa dos testículos e dos ovários (Laufer et 
al., 1998; Reddy e Ramamurthi, 1998; Kalavathy et al., 1999). O metilfarnesoato é um 
determinante sexual no crustáceo D. magna, elevados níveis desta hormona nas 
progenitoras promovem a produção de machos (Olmstead e LeBlanc, 2002; Tatarazako 
et al., 2003; Rider et al., 2005). O efeito na determinação do sexo é restrito às últimas 
fases da maturação do oócito no ovário (Olmstead e LeBlanc, 2002). Quando os ovos 
são  transferidos  para  o  marsúpio  o  sexo  já  está  definido.  Estudos  laboratoriais 
mostraram que níveis intermédios de metilfarnesoato estimulam a produção de ninhadas 
conjuntas de machos e fêmeas (Olmstead e LeBlanc, 2002; LeBlanc, 2007). Está 
demonstrado que alguns pesticidas que regulam o crescimento de insectos, mimetizam a 
acção do metilfarnesoato alterando as taxas sexuais na D. magna (Olmstead e LeBlanc, 
2003; Tatarazako et al., 2003; Oda et al., 2005a). Alguns destes compostos (fenoxicarbe 
e piriproxifeno) são potentes agonistas do metilfarnesoato e estimulam a produção de 
machos em concentrações muito baixas (Oda et al., 2005b; Rider et al., 2005). Vários 
estudos indicam que os sistemas juvenóide e ecdiesteróide nos crustáceos encontram-se 
coordenados e interligados, o que leva a que possam modular funções entre eles. Assim, 
Mu e LeBlanc (2004) observaram que os juvenóides inibem processos que estão sob o 
controlo positivo dos ecdiesteróides. Por outro lado, a exposição do crustáceo D. pulex, 










Este estudo tem como objectivo a avaliação da toxicidade e das características 
de desregulação endócrina da atrazina, clorpirifos e endossulfão sulfato. Para responder 
ao objectivo proposto foram desenvolvidos um conjunto de ensaios com a finalidade de: 
(i) avaliar a toxicidade aguda dos pesticidas; (ii) avaliar a sua toxicidade crónica; e (iii) 
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Toxicidade Aguda da Atrazina, do Endossulfão Sulfato e do Clorpirifos 














Os efeitos toxicológicos agudos do herbicida atrazina e dos insecticidas 
endossulfão sulfato e clorpirifos foram avaliados recorrendo a um grupo de ensaios com 
organismos  de  dois  níveis  tróficos,  do  ecossistema  aquático.  De  acordo  com  as 
categorias de toxicidade estabelecidas pela Legislação Europeia, a atrazina não é 
considerada uma substância perigosa para as espécies testadas, enquanto os insecticidas 
podem ser considerados muito tóxicos para os crustáceos. Os resultados dos ensaios de 
toxicidade aguda mostraram que o Thamnocephalus platyurus foi o organismo mais 
sensível e, o Vibrio fisheri foi o mais resistente. O clorpirifos foi o único dos pesticidas 
em estudo, que apresentou um potencial risco ecológico no ecossistema aquático da 
albufeira do Alqueva, uma vez que foi detectado nas águas em concentrações similares 
às que promovem efeitos tóxicos. 
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O uso de pesticidas na agricultura pode promover a contaminação das águas de 
superfície e subterrâneas, por precipitação, arrastamento pelo vento e por processos de 
lixiviação (Cerejeira et al., 2003). A região do Alentejo é uma importante área agrícola 
do Sul de Portugal. Os insecticidas endossulfão sulfato e clorpirifos e o herbicida 
atrazina são três dos pesticidas usados na região. Estes compostos, foram seleccionados 
para o estudo toxicológico, tendo em consideração, quer a sua relevância ambiental quer 
a sua frequência de utilização. O herbicida atrazina pode atingir frequentemente, valores 
acima da VMA permitida pela Legislação Portuguesa para águas superficiais (Decreto- 
Lei nº 236/98) e dos PQA propostos recentemente pela União Europeia (ECC, 2007). 
Apesar destes factos, está descrito que este herbicida não possui um risco ambiental 
considerável  para  o  ecossistema  aquático.  No  entanto,  Solomon  et  al.  (1996) 
consideram que pode ocorrer prejuízo no ecossistema aquático quando este herbicida 
fica retido em pequenos reservatórios e/ou ocorre uma repetida libertação para a massa 
de água. No que respeita aos insecticidas, organofosforado (clorpirifos) e organoclorado 
(endossulfão sulfato), estes promovem uma acentuada toxicidade aguda e crónica nas 
espécies do ecossistema aquático. Por outro lado, alguns estudos indicam que a atrazina 
e o endossulfão podem actuar como desreguladores endócrinos, e por isso promoverem 
alterações nas taxas de reprodução das populações aquáticas (Oehlmann e Schulte- 
Oehlmann, 2003; McKinlay et al., 2008). 
 
Os bioensaios foram realizados com V. fischeri (bactéria marinha), D. magna e 
 
T. platyurus (crustáceos). 
 
 
A toxicidade aguda dos pesticidas foi classificada de acordo com a Directiva da 
União Europeia, que estabelece as categorias de toxicidade dos compostos, para 
organismos aquáticos, baseadas nos valores de EC50 (ECC, 1996). 
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Os objectivos do estudo foram: (i) a avaliação da toxicidade aguda da atrazina, 
endossulfão sulfato e clorpirifos; (ii) determinação das espécies mais sensíveis na 
avaliação da toxicidade aguda destes pesticidas no ecossistema em estudo; e (iii) 

















Os padrões dos pesticidas atrazina PESTANAL
® 
(C8H14ClN5; CAS No. 1912- 
24-9; grau de pureza 97,4%); endossulfão sulfato PESTANAL
® 
(C9H6Cl6O4S; CAS No. 
1031-7-8; grau de pureza 97,7%) e clorpirifos PESTANAL
® 
(C9H11Cl3NO3PS; CAS No 
 
2921-88-2; grau de pureza 99,2%) foram adquiridos à firma Riedel-de-Häen 
Laborchemikalien GmbH
®
. Dada a solubilidade em meio aquoso, dos pesticidas, foram 
previamente preparadas em dimetilsulfóxido (DMSO) as soluções stock de 100 mg L
-1 
para a atrazina, de 5 mg L
-1 
para o endossulfão sulfato e de 5 µg L
-1 
para o clorpirifos, 
(grau de pureza> 99,0%) adquirido à Merck
®  
(Barbosa et al., 2003; Hernando et al., 
2007). As concentrações de pesticidas testadas foram preparadas em água ultrapura com 
uma resistividade> 18 MΩ cm, imediatamente antes do teste. A máxima quantidade de 
DMSO adicionada aos ensaios foi de 0,01% (v/v). Uma solução de DMSO foi utilizada 
em todos os ensaios como controlo negativo. 
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Este  método  foi  preconizado  conforme  o   protocolo  do  “DR  LANGE 
 
luminescent bacteria test” que segue o procedimento ISO 11348-2 (1998). 
 
 
A  partir  das  soluções  stock  de  cada  um  dos  pesticidas  foram  obtidas  as 
seguintes diluições em NaCl a 2%: 3,125; 6,25; 12,5; 25; 50; 100% (v/v). As condições 
e  procedimentos destes  ensaios  foram  descritos  na  secção  material  e  métodos  do 
capítulo II. A sensibilidade dos organismos foi avaliada através do teste de referência 
com dicromato de potássio, e encontrava-se de acordo com o protocolo. Foram 










Este teste teve como objectivo avaliar o efeito, dos três pesticidas, na 
mortalidade do crustáceo T. platyurus após 24 horas de exposição. O teste foi executado 
conforme o protocolo da MicroBioTests Inc® (Persoone, 1999). 
 













), (ii) endossulfão 
sulfato (0,20; 0,40; 0,60; 0,80; 1,00; 1,20 mg L
-1
), e (iii) atrazina (20,0; 40,0; 60,0; 80,0; 
100,0  mg  L
-1
).  Nos  ensaios  foram  utilizados  como  controlo  negativo  ASTM  e 
 
ASTM+DMSO.  As  condições  deste  ensaio  foram  descritas  na  secção  material  e 
métodos do capítulo II. Foi realizado um teste de referência com dicromato de potássio 
(K2Cr2O7) como controlo positivo. A sensibilidade dos organismos testados encontrava- 
se de acordo com o protocolo. A percentagem de mortalidade entre os organismos teste 
foi utilizada como parâmetro de avaliação e os valores de EC50 (%), foram calculados 
em função do número total dos organismos inicial. 
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Este teste tem como objectivo determinar o efeito dos pesticidas em estudo na 
imobilidade/ mortalidade do crustáceo D. magna, após 48 horas de exposição. O teste 
segue o protocolo descrito na norma ISO 6341 (1996). 
 
Foram usados juvenis com idade inferior a 24h isolados de uma cultura 
controlada de origem entre o 3º e o 5º nascimento, pertencentes a um clone (clone F) 
(Baird et al., 1989b). As condições de cultura do crustáceo D. magna foram descritas na 
secção de material e métodos do capítulo II. As concentrações nominais de cada um dos 




















), e (iii) atrazina (30,0; 35,0; 40,0; 60,0; 70,0; 80,0; 100,0 mg L
-1
). Nos 
ensaios foram utilizados como controlo negativo ASTM e ASTM+DMSO. Estes testes 
agudos foram efectuados nas mesmas condições e procedimentos descritos na secção 
material e métodos do capítulo II. A sensibilidade dos organismos foi avaliada através 
do teste de referência com K2Cr2O7, e encontrava-se de acordo com o protocolo. 
 
Foi calculada a concentração de imobilização/mortalidade de 50% dos 











A concentração que promove efeito em 50% dos organismos usados (EC50 
(%)), para os ensaios com T. platyurus e D. magna foi calculada em função do número 
total de organismos inicial, utilizando o Método Probit (Finney, 1971). No teste de 
inibição da bioluminiscência com V. fischeri, os valores de EC50 (%) foram calculados 
usando o software LUMISsoft 4™. 
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Os pesticidas testados integram três classes de compostos com diferentes 
mecanismos de acção. Pela análise da Tabela IV.1. verificamos que o clorpirifos foi o 
pesticida  que  maior  toxicidade  aguda  promoveu  na  bactéria  V.  fisheri  (30  min 
EC50=2,84 mg L
-1
). O efeito tóxico induzido por este pesticida foi superior ao 
determinado por Somasundaram et al. (1990). O endossulfão sulfato promoveu um 
ligeiro efeito tóxico na bactéria (30 min EC50=11,2 mg L
-1
), enquanto a atrazina foi o 
pesticida menos tóxico para esta espécie (30 min EC5 =69,4 mg L
-1
). De acordo com as 
 
categorias de toxicidade (baseadas nos valores de EC50) estabelecidas pela Legislação 
Europeia (ECC, 1996): “muito tóxico” para organismos aquáticos (EC50≤1 mg L
-1
), 
“tóxico” (EC50 entre 1-10 mg L
-1
), e “não tóxico” (EC50 entre 10-100 mg L
-1
), o 
clorpirifos  pode  ser  classificado  como  um  composto  “tóxico”  para  esta  espécie, 
enquanto a atrazina e o endossulfão sulfato são classificados como compostos “não 
tóxicos”. O V. fischeri foi a espécie mais resistente aos três pesticidas em estudo, o que 
está de acordo com o descrito por alguns autores (Strachan et al., 2001). No crustáceo 





. Foram obtidos valores de EC50  similares por outros autores, 
para este pesticida (Tomlin, 1994, Moore et al., 1998). Para além disso, Zalizniak e 





carinata, o que sugere que os dois organismos apresentam sensibilidades idênticas para 
este insecticida. Todos os resultados mostraram a elevada sensibilidade dos crustáceos 
aos pesticidas organofosforados, apresentando valores de EC50 muito baixos para a 
maioria destes compostos. Este facto pode ser devido ao mecanismo de acção desta 
classe de químicos que inibem a enzima colinesterase (Fulton e Key, 2001). O 
endossulfão sulfato, também induz uma elevada toxicidade no crustáceo D. magna, 
resultados similares foram obtidos nos trabalhos de Lemke et al. (1980). Por outro lado, 
Barry et al. (1995) obtiveram um valor de 48h EC50=0,76 mg L
-1  
para a espécie D. 
carinata, o que vem confirmar a similaridade de sensibilidades entre estas duas espécies 
pertencentes ao mesmo phyla. No entanto, Wan et al. (2005) obtiveram um efeito tóxico 
agudo em 50% da população de D. magna testada, para concentrações de endossulfão 
Toxicidade Aguda da Atrazina, do Endossulfão Sulfato e do Clorpirifos 








sulfato de 2,12 mg L
-1
, um valor mais elevado do que os descritos anteriormente. De 
acordo com as categorias tóxicas, anteriormente referidas, o clorpirifos e o endossulfão 
sulfato, podem  ser  classificados como  “muito  tóxicos” para  a  D.  magna. No  que 
respeita à atrazina, os resultados indicam que para tempos de exposição curta, este 
herbicida não é tóxico para a D. magna. Latt Phyu et al. (2004) determinaram um valor 
de 48h EC50=24,6 mg L
-1  
para a D. carinata e concluem que esta espécie é mais 
sensível que a D. magna. No entanto, de acordo com as categorias de toxicidade, este 
herbicida é considerado não tóxico para os dois bioindicadores em questão. 
 
Este  é  o  primeiro  estudo  sobre  o  efeito  tóxico  destes  três  pesticidas  no 
crustáceo T. platyurus. O pesticida que induziu uma maior toxicidade, nesta espécie, foi 
o clorpirifos, seguido do endossulfão sulfato e da atrazina. Ambos os insecticidas são 
classificados como “muito tóxicos” para esta espécie. No que respeita, à atrazina esta é 
classificada como “não tóxica” para esta espécie. O T. platyurus apresentou maior 
sensibilidade, para os dois insecticidas em estudo, do que a D. magna. A elevada 
sensibilidade deste crustáceo é também descrita por vários autores para outras classes de 
contaminantes como os piretróides (Sánchez-Fortún e Barahona, 2005) e metais pesados 
(nanopartículas de zinco, cobre e dióxido de titânio; Heinlaan et al., 2008). No entanto, 
para outros compostos como a prednisona e a dexametasona, o T. platyurus é menos 
sensível que a D. magna (DellaGreca et al., 2004). 
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Tabela IV.1. Toxicidade aguda (EC50; expresso pela média (95% Intervalos de 
Confiança) dos pesticidas em estudo (atrazina, endossulfão sulfato e clorpirifos) nas 




Vibrio fischeri Thamnocephalus 
platyurus 
Daphnia magna 























































































Resultados obtidos neste trabalho, 
b
Tchounwoul et al., 2000, 
c













95% Intervalo de 





Para a avaliação do potencial risco ecológico destes pesticidas no ecossistema 
aquático em  estudo (albufeira do Alqueva), relacionamos os  valores de toxicidade 
aguda obtidos no estudo laboratorial com as espécies mais sensíveis e os valores de 
quantificados na albufeira. Os resultados sugerem que apesar do endossulfão sulfato ser 
considerado  “muito  tóxico”  em  exposições  agudas,  para  os  crustáceos  usados,  os 
valores quantificados na Albufeira (<0,01-0,27 µg L
-1
) foram aproximadamente 3 500 
vezes mais baixos que as concentrações que promovem efeitos tóxicos agudos. A 
atrazina pode ser tóxica para as espécies aquáticas se apresentar concentrações 600 
vezes superiores aos valores quantificados na massa de água (0,01-5,50 µg L
-1
). Assim 
pode ser considerada como um composto sem risco ambiental agudo para o ecossistema 
aquático em estudo. No entanto, algumas espécies de plantas podem ser afectadas por 
concentrações similares ao limite superior do intervalo (Solomon et al., 1996). 
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O clorpirifos é dos três pesticidas em estudo o que pode constituir um risco 
para as espécies do ecossistema aquático da albufeira, uma vez que as concentração 
quantificadas na massa de água (<0,01-0,36 µg L
-1
) foram similares aos valores de EC50 











Os resultados deste estudo confirmam que a resposta tóxica aos pesticidas está 
fortemente correlacionada com a sensibilidade das espécies. Os insecticidas são mais 
tóxicos que os herbicidas para as espécies aquáticas utilizadas. Para além disso, os 
crustáceos são mais sensíveis que as bactérias. No que respeita aos resultados obtidos 
com os crustáceos, a espécie mais sensível aos insecticidas foi o T. platyurus. Estes 
resultados sugerem que esta espécie pode ser uma boa alternativa aos ensaios de 
toxicidade aguda com D. magna, o que pode justificar o seu uso em programas de 
avaliação de risco ambiental em ecossistemas aquáticos. Este estudo mostrou que o 
pesticida mais tóxico foi o clorpirifos e, que as concentrações que promovem toxicidade 
aguda para as espécies aquáticas são similares às quantificadas na albufeira. Assim, o 
clorpirifos pode apresentar um impacto ambiental negativo e pode influênciar a 
densidade populacional de algumas espécies de crustáceos no ecossistema em estudo. 
Estes factos, indicam a necessidade da realização de estudos crónicos, com 
concentrações idênticas às encontradas no ecossistema em estudo, para avaliar quais os 
parâmetros do ciclo de vida das espécies que podem ser influenciados negativamente 






























































AVALIAÇÃO DO EFEITO TÓXICO DE CONCENTRAÇÕES 
AMBIENTAIS DE CLORPIRIFOS NA REPRODUÇÃO E DESENVOLVIMENTO 




Avaliação do Efeito Tóxico de Concentrações Ambientais de Clorpirifos 














Nos nossos dias, o clorpirifos é um insecticida muito usado e frequentemente 
detectado nas águas superficiais. Os objectivos deste estudo foram: (i) avaliar os efeitos 
crónicos induzidos por este pesticida, no crustáceo Daphnia magna, na reprodução e no 
desenvolvimento embrionário; (ii) analisar quais os endpoints crónicos mais sensíveis. 
As concentrações utilizadas foram 0,01; 0,03; 0,09; 0,18; 0,30 µg L
-1
. Os endpoints 
 
usados foram a produção de juvenis por fêmea, a mudança de carapaça, o crescimento e 
as  anomalias  no  desenvolvimento embrionário. O  clorpirifos  não  promoveu  efeito 
tóxico no crescimento, nem na frequência de mudança de carapaça do crustáceo. No 
entanto, alterou a taxa de reprodução com um decréscimo significativo do número de 
juvenis por fêmea a partir da concentração de 0,09 µg L
-1
. Para além desse efeito, 
promoveu ainda o aumento de anomalias embrionárias, que incluíram o aparecimento 
de  ovos  abortados  em  20  %  dos  ovos  expostos  a  concentrações de  0,01  µg  L
-1
. 
Observou-se ainda um aumento de anomalias, em 43% dos juvenis expostos a uma 
concentração de 0,01 µg L
-1
. 
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Hoje em dia, a maioria dos insecticidas utilizados pertencem às classes de 
organofosforados, carbamatos e piretróides (Fulton e Key, 2001). Os insecticidas 
organofosforados substituíram o uso dos organoclorados, uma vez que possuem um 
comparável espectro de acção e são menos persistentes no ambiente terrestre e aquático 
(Barron e Woodburn, 1995). O clorpirifos apresenta uma relativa persistência ambiental 
comparativamente com outros organofosforados, com um tempo de semi-vida entre 29 
a 74 dias (Racke, 1993). No entanto, os organofosforados são muito mais tóxicos para 
os crustáceos, insectos e peixes que outras classes de insecticidas, embora apresentem 
uma rápida degradação ambiental (Barron e Woodburn, 1995; Chambers et al., 2001). 
 
A toxicidade directa do clorpirifos é devida à sua activação metabólica 
originando um metabolito que se liga de forma irreversível às enzimas da junção neural, 
promovendo a sua inactivação, e estimulando de um modo contínuo o sistema nervoso 
periférico (Klaassen, 2001). 
 
Os crustáceos de água doce, com particular referência à D. magna, tornaram-se 
modelos muito usados em bioensaios de avaliação toxicológica, quer devido à 
necessidade de desenvolvimento de ensaios ecotoxicológicos em modelos não 
vertebrados para avaliação do risco ecológico de poluentes, quer devido à sua utilização 




O sucesso reprodutivo, que depende da produção e mortalidade dos ovos, é o 
principal parâmetro de avaliação nos ensaios crónicos com D. magna. Baird et al. 
(1991) mostraram que para uma variedade de tóxicos os embriões apresentam uma 
maior sensibilidade que as formas juvenis. No entanto, até agora, só alguns estudos 
foram realizados recorrendo à avaliação das várias fases de desenvolvimento 
embrionário para determinar o efeito tóxico de poluentes ambientais (Abe et al., 2000; 
Kast-Hutcheson et al., 2001; LeBlanc et al., 2000). Para além disso, estes testes são 
menos dispendiosos e morosos que os ensaios de exposição crónica (Dave, 1993; Sobral 
et al., 2001). 
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Os objectivos deste estudo foram: (i) avaliar os efeitos crónicos induzidos pelo 


















O padrão do pesticida clorprifos PESTANAL
® 
foi adquirido à firma Riedel-de- 
Häen Laborchemikalien GmbH
®
. A solução “stock” do pesticida foi previamente 
preparada DMSO (grau de pureza >99,0%) adquirido à Merck
® 
(Barbosa et al., 2003; 
Hernando et al., 2007). As concentrações nominais do pesticida foram preparadas em 
água ultrapura com uma resistividade >18 MΩ cm, imediatamente antes do teste. A 
máxima quantidade de DMSO usada nos ensaios foi de 0,01% (v/v). As soluções de 












As condições de manutenção da cultura do crustáceo D. magna foram descritas 
na secção de material e métodos do capítulo II. 
 
Os ensaios crónicos foram realizados com juvenis da 3ª geração e de idade 
inferior a 24 horas. 
 
Os ovos de D. magna, utilizados no teste de exposição directa ao pesticida 
foram retirados de fêmeas da cultura laboratorial, provenientes de ninhadas entre a 3º e 
a 5º geração. 
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Para avaliar os efeitos do clorpirifos na reprodução e no crescimento do 
crustáceo D. magna os testes foram realizados de acordo com o protocolo da OCDE 211 
(1998). As concentrações de clorpirifos utilizadas neste ensaio foram determinadas a 
partir do valor de 48h-EC50 obtido no ensaio agudo (capítulo IV). 
 
Os juvenis foram mantidos individualmente, num volume de 50 ml de ASTM, 
de ASTM e DMSO e das concentrações nominais de clorpirifos (0,01; 0,03; 0,09; 0,18; 
0,30 µg L
-1
). Foram utilizadas dez réplicas por grupo de tratamento com um organismo 
 
por réplica. As Daphnias foram alimentadas diariamente com Pseudokirchneriella 






(equivalente a 2,65 mg C 
mL
-1
) e com 4 mL de aditivo orgânico (Ascophyllum nodosum) (Baird et al., 1989a). Os 
animais foram transferidos para meio novo de dois em dois dias. Durante o teste foram 
controlados  parâmetros  físico-químicos:  temperatura,  pH,  oxigénio  dissolvido  e 
condutividade. Não houve necessidade de fazer nenhuma correcção desses parâmetros. 
 
 
O teste de referência com o dicromato de potássio (K2Cr2O7) foi realizado 
como controlo positivo. O valor de EC50 às 24 horas encontrava-se dentro do intervalo 
de valores (0,6 – 1,7 mg L
-1
) descritos no protocolo. 
 
A maturação dos organismos foi determinada pela frequência de mudança de 
carapaça e pelo tempo da subida da primeira ninhada para o marsúpio da progenitora. A 
frequência da mudança de carapaça foi avaliada diariamente e determinada pela média 
do número total de mudas durante o ensaio. A taxa de reprodução foi estimada pela 
média do número total de juvenis viáveis produzidos por fêmea. As anomalias no 
desenvolvimento embrionário foram avaliadas pela observação microscópica de 
malformações no desenvolvimento dos juvenis produzidos por cada fêmea. 
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Foram isoladas da cultura fêmeas adultas de D. magna, logo após libertarem a 
segunda geração de juvenis, e observadas frequentemente até a passagem dos ovos (que 
iriam originar a terceira geração) do ovário para o marsúpio. Este evento é considerado 
como o tempo zero no desenvolvimento embrionário. Oito horas após a subida dos ovos 
para o marsúpio, as fêmeas, foram transferidas para uma placa e com a ajuda de um 
microscópio, os ovos foram removidos, recorrendo a uma pipeta de vidro que permitiu a 
introdução de ASTM para o marsúpio, o que criou uma ligeira pressão resultante do 
fluxo de entrada do líquido, fazendo com que os ovos fossem transferidos do marsúpio 
para a placa celular que continha meio de cultura (ASTM) sem os danificar. Em seguida 
os ovos foram lavados com o meio de cultura e colocados em microplacas com 24 
cavidades contendo 1 ml de ASTM, de solvente ou das respectivas concentrações de 
clorpirifos (0,01; 0,03; 0,09; 0,18; 0,30 µg L
-1
). Foram realizadas doze réplicas por 
 
tratamento. Os ovos foram incubados a uma temperatura constante (20 ± 1 ºC) com um 
fotoperíodo  de  16  horas  dia:  8  horas  noite.  O  desenvolvimento  embrionário  foi 
observado às 24, 48 e 96 horas. Para a análise da toxicidade embrionária seguimos as 
seis fases de desenvolvimento embrionário descritas por LeBlanc et al. (2000). A 
primeira e a segunda fase de desenvolvimento embrionário integram o período de 











Os resultados foram submetidos à analise de homogeneidade de variâncias 
através do teste de Kolmogorov-Smirnov (Sokal e Rohlf, 1995) e, quando possível, 
sujeitos a análise de variância unifactorial (One-Way ANOVA) seguido do teste de 
comparação múltipla com o controlo pelo método de Dunnett´s (p<0,05) (Zar, 1996). 
Os dados que não satisfaziam os requisitos de homogeneidade de variâncias foram 
analisados pelo teste não-paramétrico Kruskal-Wallis on Ranks. 
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Quando diferenças entre tratamentos foram encontradas utilizou-se um teste post-hoc de 
comparações múltiplas com o controlo pelo método de Dunnett´s (p<0,05) (Zar, 1996). 











No  que  respeita  aos  efeitos  do  pesticida  no  processo  de  reprodução  do 
crustáceo observou-se que promoveu um decréscimo da produção de juvenis acima da 
concentração de 0,09 µg L
-1  
(F6,63=41,13; p<0,001) (Fig. V.1a). A sobrevivência das 
Daphnias adultas foi de 100%. Não se observaram juvenis mortos nem ovos abortados. 
 
No final do teste, as Daphnias foram medidas e o seu tamanho comparado. A 
exposição a concentrações de 0,3 µg L
-1  
promoveu uma diminuição do tamanho das 
Daphnias (F6,63=5,90; p=0,0006) (Fig. V.1b). A diminuição do tamanho dos adultos não 
influenciou o número de ninhadas, nem o tempo do primeiro nascimento quando 
comparado com o controlo. 
 
A  mudança  de  carapaça  foi  avaliada  diariamente  e  não  houve  qualquer 
alteração da sua frequência entre tratamentos. Não foram observados machos em 
nenhuma das ninhadas. 
 
Os resultados obtidos estão em concordância com outros estudos. Assim, a 
literatura refere uma diminuição da produção do número de juvenis por fêmea para 
exposições a concentrações de clorpirifos entre 0,005 e 0,500 µg L
-1  
(Naddy et al., 
2000; Zalizniak e Nugegoda, 2006). 
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Figura V.1. (a) Número total de juvenis produzidos por fêmea; (b) comprimento médio 
dos organismos (média±desvio padrão; n=10). O ASTM e o ASTM + DMSO foram 
usados como controlo negativo. * Diferença significativa em relação ao controlo (Teste 





A toxicidade embrionária induzida pelo clorpirifos foi avaliada através de dois 
desenhos experimentais: (i) a exposição das progenitoras ao pesticida; e (ii) a exposição 
directa dos ovos. A exposição materna promoveu um aumento de anomalias de 42% em 
relação ao controlo, na concentração de 0,01 µg L
-1  
(F6,63=83,44; p<0,001) (Fig. V.2). 
Os efeitos embrionários induzidos pelo clorpirifos através da progenitora incluíram: 
segunda antena pouco desenvolvida (Fig. V.3g), cauda curvada (Fig. V.3e) e cauda 
flectida para fora (Fig. V.3f). Estes efeitos são todos resultantes de alterações que 
ocorrem nas últimas fases de desenvolvimento embrionário. Não se observou o 
aparecimento de ovos abortados. 
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A exposição directa ao clorpirifos através do ensaio in vitro induziu um 
aumento significativo das anomalias observadas em todas as concentrações testadas, 
com um valor de anomalias de 20% em relação ao controle para a concentração de 0,01 
µg L
-1  
(F6,75=15,34; p<0,001) (Fig. V.2). Os efeitos tóxicos observados incluíram: (i) 
 
embriões que permaneceram na fase dois de desenvolvimento (período de gastrulação) 
(Fig. V.3b); (ii) alguns embriões apresentaram um desenvolvimento anormal sem uma 
boa diferenciação do olho, da segunda antena e da cauda, permanecendo na fase três do 
desenvolvimento embrionário (Fig. V.3c); (iii) outros embriões apresentaram anomalias 
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Figura V.2. Toxicidade embrionária resultante da exposição materna e directa, ao 
clorpirifos (média±desvio padrão; n=12). O ASTM e o ASTM + DMSO foram usados 
como controlo negativo. * Diferença significativa em relação ao controlo (Teste de 
Dunnett´s, p<0,05). 
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Figura V.3 (a-g) Fotografia por microscópio óptico, das anomalias de desenvolvimento 
resultantes da exposição directa (b, c, d) e materna (e, f, g) ao clorpirifos: (a) juvenil 
normal (controlo); (b) embrião que permaneceu na fase de gastrulação embrionária; (c) 
embrião na fase 3 de desenvolvimento; (d) juvenil com anomalias na carapaça, cauda e 






O perfil de anomalias no desenvolvimento embrionário foi diferente nos dois 
ensaios. Assim, a exposição materna ao clorpirifos induziu o aparecimento de anomalias 
nas últimas fases de desenvolvimento, com uma maior incidência de anomalias na 
cauda (Fig. V.4a). Na exposição directa dos ovos, a percentagem de embriões que 
permaneceram nas primeiras fases de desenvolvimento aumentou com a concentração 
de clorpirifos e foi maior que a percentagem de anomalias observadas nas últimas fases 
de desenvolvimento (Fig. V.4b). 
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Figura V.4. Perfil das anomalias embrionárias resultantes: (a) exposição materna 
(media±desvio padrão; n=10); e (b) exposição directa (media ± desvio padrão; n=12). O 





Os resultados mostraram que nas concentrações de 0,01 e 0,03 µg L
-1 
não 
ocorreu diminuição do número de juvenis. No entanto, 43 e 49%, respectivamente, 
desses juvenis apresentaram anomalias, principalmente na cauda. Assim, os resultados 
indicam que mesmo em doses baixas, o clorpirifos pode afectar uma das fases do ciclo 
de vida de algumas populações de crustáceos, o que é sustentado por estudos 
laboratoriais (Zalizniak e Nugegoda, 2006) e por estudos de campo (van der Hoeven e 
Gerritsen, 1997). Alguns estudos sobre a viabilidade dos ovos expostos a diferentes 
pesticidas mostraram que o desenvolvimento embrionário é uma fase muito sensível nas 




3,4-dicloroanilina, observou-se um aumento significativo da permanência dos embriões 
na fase um de desenvolvimento e nenhum dos embriões libertou a membrana externa 
(Sobral et al., 2001). Mu e LeBlanc (2002b) observaram efeitos tóxicos no 
desenvolvimento embrionário quando os embriões de Daphnia foram expostos ao 
fungicida fenarimol. A exposição de embriões ao propiconazol induziu o aparecimento 
de embriões com antenas subdesenvolvidas e caudas com anomalias (Kast-Hutcheson, 
et al., 2001). 
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Os resultados deste estudo demonstraram que os embriões se desenvolvem 
normalmente quando são removidos do marsúpio das mães e incubados em meio de 
cultura ASTM, com as condições de fotoperíodo e temperatura idênticas às da cultura. 
De acordo com os resultados o clorpirifos é embriotóxico para a D. magna. O efeito no 
desenvolvimento embrionário é mais severo na exposição directa, onde a percentagem 
de embriões que permaneceram nas primeiras fases de desenvolvimento aumentou com 
a concentração. 
 
O valor de 48h-EC50  determinado para a D. magna foi 0,74 µg L
-1  
(capítulo 
IV), o valor de 21d-LOEC para o número de juvenis por Daphnia foi de 0,034 µg L
-1 
e 
o valor de 72h-LOEC para a toxicidade embrionária foi de 0,0075 µg L
-1
. Assim, os 
resultados demonstram que o ensaio in vitro foi mais sensível que os ensaios agudos e 
crónicos. Resultados similares foram descritos para o 4-nonilfenol (Zhang et al., 2003) e 
para a 3,4-dicloroanilina (Sobral et al., 2001). 
 
As concentrações de clorpirifos utilizadas na avaliação toxicológica crónica, 
encontram-se na mesma ordem de grandeza dos valores quantificados na albufeira 
(<0,01-0,36 µg L
-1
), pelo que este pesticida apresenta um risco ecológico severo em 
exposições crónicas para as populações de crustáceos deste ecossistema aquático. Para 
além deste facto, o clorpirifos é um dos compostos integrados na lista de substâncias 
perigosas da Directiva Quadro da Água. Os valores de PQA propostos para o clorpirifos 
são: (i) CMA de 0,04 µg L
-1
; (ii) MA de 0,1 µg L
-1  
(ECC, 2007). Ou seja, de acordo 
com os resultados obtidos, o limite proposto para a protecção contra exposições crónica 
é quatro vezes superior à concentração que promove efeitos embrionários na D. magna. 
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Os resultados indicam que este insecticida apresenta um impacte ecológico real 
para o ecossistema aquático da albufeira do Alqueva. Por outro lado, estudos são 
necessários para clarificar o conhecimento em relação ao mecanismo de acção tóxica do 
clorpirifos. 
 
O presente estudo demonstrou que o bioensaio in vitro com ovos de D. magna 
é muito sensível e que pode tornar-se uma importante ferramenta de avaliação de 
toxicidade letal e subletal de poluentes ambientais. Os resultados sustentam, por isso, 
que é importante a padronização do ensaio in vitro para um rápido screnning de 
poluentes ambientais. Para além disso, os  resultados obtidos neste tipo de ensaios 
devem ser levados em consideração para a determinação de valores limites de exposição 






















































AVALIAÇÃO DO EFEITO TÓXICO DO ENDOSSULFÃO SULFATO NA 
REPRODUÇÃO, NO DESENVOLVIMENTO EMBRIONÁRIO E NA 




Avaliação do Efeito Tóxico do Endossulfão Sulfato na Reprodução, no Desenvolvimento 














O endossulfão sulfato é um dos produtos de transformação do endossulfão e é a 
forma mais frequente de contaminação nas águas superficiais. O objectivo deste estudo 
foi avaliar os efeitos induzidos pelo endossulfão sulfato nas alterações do ciclo de vida, 
desenvolvimento embrionário e diferenciação sexual da Daphnia magna. Os parâmetros 
de avaliação usados foram a frequência da mudança de carapaça, o número de juvenis 
viáveis, o crescimento, o desenvolvimento de anomalias e o número de machos. As 
concentrações nominais de endossulfão sulfato encontram-se no intervalo de 9,2 a 458,7 
µg L
-1
. O endossulfão sulfato promoveu uma diminuição significativa na produção do 
 
número de juvenis por Daphnia. Os resultados mostraram uma redução do tamanho das 
Daphnia e uma diminuição da frequência de mudança de carapaça. Para além disso, as 
concentrações testadas do insecticida promoveram um aumento das anomalias 
embrionárias.  A  partir  da  concentração  91,7  µg  L
-1   
observou-se  um  aumento  da 
produção de machos. Os resultados sugerem que o endossulfão sulfato interfere com o 
ciclo de vida e a diferenciação sexual do crustáceo D. magna. 
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O endossulfão é um insecticida constituído por uma mistura de isómeros α- 
endossulfão e β-endossulfão numa proporção de 2:1-7:3 (Herrmann, 2003). O 
endossulfão sulfato é o produto da transformação dos dois isómeros (Wan et al., 2005). 
Na água o endossulfão apresenta um tempo de semi-vida de um a três meses, enquanto 
o tempo de semi-vida do endossulfão sulfato pode chegar a seis anos (Herrmann, 2003). 
Este facto, é uma das razões, que explica que o endossulfão sulfato seja a forma de 
endossulfão mais frequentemente detectada na água (Shivaramaiah et al., 2005), como é 
confirmado em vários estudos de investigação (Pfeuffer e Rand, 2004; Leong et al., 
2007). O endossulfão sulfato induz uma toxicidade aguda similar à do seu precursor nas 
espécies mais representativas de invertebrados de água doce (Barry et al., 1995; Lemke 
et al., 1980; Sunderam et al., 1994; Wan et al., 2005). Vários estudos descrevem a 
toxicidade crónica induzida pelo endossulfão, em espécies aquáticas de água doce 
(Fernandez-Casalderrey et al., 1993; Foersom et al., 2001) e de água salgada (Wirth et 
al., 2001), com alterações na taxa de reprodução, na frequência da mudança de carapaça 
e no desenvolvimento. No entanto, não existe informação sobre os impactes de 
concentrações subletais de endossulfão sulfato nos crustáceos. Alguns estudos indicam 
que ambos os compostos (endossulfão e endossulfão sulfato) apresentam actividade 
estrogénica em células humanas (Soto et al., 1995) e que o endossulfão antagoniza a 
acção de androgénios (LeBlanc et al., 2007; McKinlay et al., 2007). No entanto, pouca 
informação existe sobre os efeitos endócrinos promovidos pelo endossulfão sulfato em 
invertebrados do ecossistema aquático. Todos estes resultados são imprescindíveis para 
definir e compreender o real impacte ecológico do endossulfão sulfato no ecossistema 
aquático, para além de poderem completar o perfil toxicológico da endossulfão. 
 
O objectivo deste estudo foi determinar o efeito de concentrações subletais de 
endossulfão sulfato no ciclo de vida do crustáceo. 
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VI.2.1. Padrões e Reagentes 
 
 
O padrão do pesticida endossulfão sulfato PESTANAL
® 
foi adquirido à firma 
Riedel-de-Häen Laborchemikalien GmbH
®
. A solução “stock” do pesticida foi 
previamente preparada em DMSO (grau de pureza> 99,0%) adquirido à Merck
® 
(Barbosa et al., 2003; Hernando et al., 2007). As concentrações nominais do pesticida 
foram   preparadas   em   água   ultrapura   com   uma   resistividade   >   18   MΩ   cm, 
imediatamente antes do teste. A máxima quantidade de DMSO usada nos ensaios foi de 












As condições de manutenção da cultura do crustáceo D. magna foram descritas 
na secção de material e métodos do capítulo II. 
 
Os ensaios crónicos foram realizados com juvenis da 3ª geração e de idade 
inferior a 24 horas. 
 
Os ovos, de D. magna, utilizados no teste de exposição directa ao pesticida 
foram retirados de fêmeas da cultura do laboratório, provenientes de ninhadas entre a 3º 
e a 5º geração. 
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Para avaliar os efeitos do endossulfão sulfato na reprodução e no crescimento 
do crustáceo D. magna os testes foram realizados de acordo com o protocolo da OCDE 
211 (1998). As concentrações de endossulfão sulfato utilizadas neste ensaio foram 
determinadas a partir do valor de 48h-EC50 obtido no ensaio agudo (capítulo IV). 
 
Os juvenis foram expostos a ASTM, ASTM e DMSO e às concentrações 
nominais de endossulfão sulfato (9,2; 45,8; 91,7; 229,3; 458,7 µg L
-1
). As condições do 
ensaio, os procedimentos e os parâmetros de avaliação usados foram idênticos aos 











Para avaliar os efeitos do endossulfão sulfato na diferenciação sexual do 
crustáceo D. magna, foram realizados dois grupos de experiências de acordo com o 
protocolo da OCDE 211 (1998). As concentrações do solvente e do pesticida, assim 
como, as condições de ensaio são idênticas às do teste de reprodução. Todos os juvenis 
produzidos foram examinados ao microscópio para a determinação do seu sexo. As 
principais diferenças entre machos e fêmeas encontram-se representadas na Fig. V.1.) 
(Olmstead e LeBlanc, 2000). A diferenciação sexual foi avaliada através da razão de 
sexo (número de machos/número total de juvenis). 
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Figura VI.1. Macho pertencente à espécie D. magna. As setas indicam as principais 
diferenças entre os dois sexos. Nos machos o bico encontra-se cortado; apresenta pêlos 
abaixo da cabeça; a primeira antena está muito desenvolvida; não apresenta o gancho 











Fêmeas adultas de D. magna, que acabaram de libertar a segunda geração de 
juvenis, foram isoladas da cultura e observadas frequentemente até a passagem dos ovos 
(que iriam originar a terceira geração) do ovário para o marsúpio. Este evento é 
considerado como o tempo zero no desenvolvimento embrionário. As concentrações de 
pesticida utilizados são as mesmas que no teste de reprodução e também se realizou um 
controlo negativo com ASTM+DMSO. As condições, procedimentos do ensaio e 
endpoints usados do ensaio foram descritos na secção material e métodos do capítulo V. 
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A análise estatística dos efeitos tóxicos no processo de reprodução e no 
desenvolvimento embrionário foi idêntica à descrita no capítulo V. 
 
Resultados  com  valores  entre  0  e  1,  como  a  razão  de  sexo,  foram 
transformados utilizando a raiz do quadrado do arcseno, antes do seu tratamento 
estatístico. O efeito do endossulfão sulfato na produção de juvenis machos, foi avaliada 
por regressão logística e o EC50  (concentração de endossulfão sulfato, que promove o 
aparecimento  de  50%  de  machos  na  população  exposta)  foi  estimada  usando  o 











No  que  respeita  aos  efeitos  do  pesticida  nos  parâmetros  de  reprodução 
verificou-se que todas as concentrações testadas promoveram uma diminuição 
significativa da produção do número de juvenis por fêmea (F5,54=103,3; p<0,001) (Fig. 
VI.2a). Para além disso, a maior concentração testada (458,7 µg L
-1
) induziu uma total 
 
inibição  do  processo  de  reprodução.  O  endossulfão  sulfato  aumentou  o  tempo 
necessário para a subida da primeira ninhada para o marsúpio da progenitora, a partir da 
concentração de 45,8 µg L
-1
. A sobrevivência das progenitoras foi de 100% e não se 
observaram juvenis mortos nem ovos abortados durante o teste. 
 
Não existem estudos sobre os efeitos tóxicos de concentrações subletais de 
endossulfão sulfato. No entanto, foram realizados vários estudos com o seu precursor 
endossulfão. Assim, Sunderam et al. (1994) observaram uma diminuição da taxa de 
reprodução para concentrações de endossulfão de 20 µg L
-1 
na Ceriodaphnia cf dubai. 
Barry et al. (1995) observaram uma diminuição da reprodução da Daphnia carinata 
para concentrações de endossulfão de 320 µg L
-1
. 
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De acordo com os resultados dos vários estudos, e apesar do endossulfão e do 
endossulfão sulfato apresentarem toxicidades agudas similares, em exposições crónicas 
a toxicidade induzida pelo endossulfão sulfato ocorreu em menores concentrações que a 
do endossulfão. 
 
No que respeita às variações no tamanho dos organismos, observou-se que o 
pesticida promoveu uma diminuição do tamanho dos organismos expostos comparado 
com  o  controlo (F6,63=97,8; p<0,001) (Fig.  VI.2b).  A  diminuição do  tamanho das 
fêmeas adultas, com a consequente diminuição da dimensão do marsúpio, pode 
influenciar o número de ninhadas por fêmea. Assim, os organismos expostos ao 
endossulfão eram mais pequenos e libertaram as suas ninhadas mais tardiamente que no 
grupo controlo. 
 
Os nossos resultados são sustentados por outros estudos que demonstraram que 
a diminuição do número de juvenis pode ser resultante da diminuição do tamanho das 
progenitoras que promove uma diminuição do tamanho do marsúpio e por isso limita a 
acomodação dos ovos (LeBlanc e McLachlan, 1999). No entanto, os resultados indicam 
que provavelmente este não é o único mecanismo responsável pela redução do número 
de juvenis, uma vez que a partir da concentração de 91,7 µg L
-1 
não ocorreu diminuição 
 
do tamanho das fêmeas e a produção de juvenis continuou a decrescer. 
 
 
No que respeita ao parâmetro de avaliação frequência de mudança de carapaça, 
observou-se uma diminuição desta nos organismos teste expostos a concentrações de 
endossulfão sulfato a partir de 45,8 µg L
-1 
(F6,63 = 80,6; p<0,001) (Fig. VI.1c). Assim, as 
alterações no crescimento e na produção de juvenis foram acompanhadas por uma 
redução da frequência das mudas. Na concentração de 458,7 µg L
-1  
observou-se uma 
redução acentuada na frequência de mudança de carapaça, acompanhada por uma total 
inibição da produção de juvenis. Os resultados indicam que o endossulfão sulfato 
interfere com o processo de mudança de carapaça como o seu precursor endossulfão 
(Zou e Fingerman, 1997). No entanto, o endossulfão sulfato afectou negativamente este 
processo, a partir de concentrações mais baixas do que o seu precursor (Zou e 
Fingerman, 1997). A redução da frequência da mudança de carapaça e do tamanho dos 
organismos  não  apresentou  correlação  estatística  (correlação  de  Pearson:  r=0,471; 
n=70; p>0,05). 
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Este facto pode ser fundamentado por estudos que descrevem que o crescimento e a 
frequência de mudança de carapaça estão coordenados (Chang e O’Connor, 1988), no 
entanto são dois processos regulados independentemente (LeBlanc e McLachlan, 1999). 
Na literatura estão referenciados outros compostos que actuam em ambos os processos, 
sem apresentarem correlação entre eles como o acetato de ciproterona (LeBlanc e 


























* * * 
ASTM       ASTM+ 9,2 45,8 91,7 229,3       4 58,7 
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Figura VI.2. (a) Número total de juvenis produzidos por fêmea; (b) comprimento 
médio dos organismos; (c) frequência de mudança de carapaça (média±desvio padrão; 
n=10).  O  ASTM  e  o  ASTM  +  DMSO  foram  usados  como  controlo  negativo.  * 
Diferença significativa em relação ao controlo (Teste de Dunnett´s, p<0,05). 
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A diferenciação sexual nas Daphnias ocorre num período crítico de cerca de 1 
hora antes da deposição dos ovos no marsúpio (Zou e Fingerman, 2003). Os ovos 
formados por partenogénese serão diferenciados em fêmeas ou machos, dependendo das 
condições ambientais (Rodríguez et al., 2007). Está provado que na D. magna a indução 
de machos é um indicador muito sensível para a detecção de análogos das hormonas 
juvenóides (Tatarazako et al., 2003; Oda et al., 2005a; Tatarazako e Oda, 2007). 
 
A avaliação da diferenciação sexual foi realizada sem a estimulação prévia da 
produção de machos. Este facto permitiu eliminar possíveis efeitos aditivos ou 
antagónicos do químico com possíveis alterações ambientais impostas, que por si só 
constituem uma causa de produção de machos (Tatarazako et al., 2003). Os resultados 
mostraram um aumento do aparecimento de machos a partir da concentração de 91,7 µg 
L
-1 
em ambos os grupos de ensaios (Tabela VI.1). A regressão logística do primeiro 
 
ensaio permitiu determinar um valor de EC50 de 435,6±28,1 µ g L
-1
. Este resultado foi 
confirmado pelo segundo grupo de ensaios que permitiu determinar um valor de EC50 
de 453,6±24 µ g L
-1
. Não foram observados machos no grupo controlo. Os resultados 
sugerem que o endossulfão sulfato interfere com a diferenciação sexual nesta espécie. 
Pelo contrário, alguns estudos indicam que o endossulfão não actua na diferenciação 
sexual do crustáceo D. magna (Zou e Fingerman, 1997; Merrit et al., 1999), o que pode 
sugerir que o endossulfão sulfato apresenta um mecanismo de acção distinto do seu 
precursor em alguns processos do ciclo de vida desta espécie. 
 
 
Tabela VI.1. Efeitos d o endossulfão sulfato (µg L-1) na diferenciação sexual do crustáceo D. 
magna. O ASTM e o ASTM + DMSO foram usados como controlo negativo. Os resultados foram 
expressos por méd ia ± d esvio padrão (n=10), para cada ensaio. * Ind ica que o declive d os coeficientes 





















































































Tabela VI.1 – Efeitos do endossulfão sulfato (µg L-1) na d iferenciação sexual do crustáceo D. magna. O 
ASTM e o ASTM + DMSO foram usados como controlo negativo. Ao resultados foram expressos por 
média±d esvio padrão (n=10). * Indica que o d eclive dos coeficientes d e reg ressão obtid os por regressão 
logística, foram estatisticamente significativos (p < 0,001). 
 
 
Endossulfão Sulfato (µg L-1 ) 
1º Ensaio 2º Ensaio 
Total de juvenis/ 
Daphnia 





Total de juvenis/ 
Daphnia 






ASTM 102,8±9,9  0 0 0 
 
0 
112,6±7,4  0 0 
 
ASTM+DMSO  107,1±13,8  0 0 0 
 
0 
107,1±10,5  0 0 
 
9,17 79,1±21,5  0 0 0 
 
0 
83,2±15,8  0 0 
 
45,8 61,8±6,3 0 0 0 
 
0 
66,8±6,5 0 0 
 
91,7 65,2±15,9  1,2±0,8 0,018* 50 
 
50 
32,8±3,5 0,6±0,5 0,018* 
 
229,3 31,8±6,0 1,3±0,6 0,041* 100 
 
 




458,7 - - n.d. - 
 
 





n.d. (nã o determina do) – nã o houve produçã o de juvenis nesta concentra çã o. 
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Tendo determinado os efeitos do endossulfão sulfato na reprodução, 
crescimento, frequência de mudança de carapaça e diferenciação sexual, seguidamente 
analisámos as implicações deste pesticida no desenvolvimento embrionário do crustáceo 
D. magna. De acordo com os nossos resultados o endossulfão sulfato é tóxico para os 
embriões de Daphnias. A embriotoxicidade do composto foi avaliada através de dois 
grupos de ensaios: a exposição materna (ensaio crónico) e a exposição directa (ensaios 
com ovos) ao pesticida. Todas as concentrações testadas induziram um aumento do 
aparecimento de anomalias em ambos os ensaios: exposição materna (F5,54=115,5; 
p<0,001)  e  exposição  directa  (F6,77=46,7;  p<0,001)  (Fig.  VI.3).  No  entanto,  os 
resultados mostraram que a maior percentagem de anomalias ocorreu na exposição 
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Figura VI.3. Toxicidade embrionária resultante da exposição materna e directa, ao 
endossulfão sulfato (média±desvio padrão; n=12). O ASTM e o ASTM + DMSO foram 
usados como controlo negativo. * Diferença significativa em relação ao controlo (Teste 
de Dunnett´s, p<0,05). 
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O perfil de anomalias observadas foi diferente nos dois ensaios. Os efeitos no 
desenvolvimento embrionário induzidos pelo pesticida através da exposição materna 
incluíram: segunda antena involuída; cauda inexistente, curvada ou inflectida, e outras 
alterações morfológicas da carapaça, sem o aparecimento de ovos “abortados” (Fig. 
VI.4b-f). A exposição directa induziu o aparecimento de ovos na primeira fase de 
desenvolvimento, embriões com a segunda antena involuída, cauda inexistente ou 
curvada e outras alterações morfológicas da carapaça (Fig. VI.5b-d). Assim, os efeitos 
da exposição directa ocorrem em ambos os estádios de desenvolvimento embrionário, 



























Figura VI.4. (a-f) Fotografia por microscópio óptico, de anomalias de desenvolvimento 
resultantes da exposição materna ao endossulfão sulfato: (a) juvenil normal (controlo); 
(b) juvenil com a cauda curvada; (c) juvenis com diferentes tamanhos; (d) juvenil sem 
cauda; (e, f) juvenis com várias anomalias, na carapaça, na segunda antena e na cauda. 
Todos os juvenis com anomalias (b-f) pertencem à mesma geração que o controlo (a). 
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Figura  VI.5.  (a-d)  Fotografia  por  microscópio  óptico,  de  anomalias  de 
desenvolvimento resultantes da exposição directa ao endossulfão sulfato: (a) juvenil 
normal (controlo); (b) embrião que permaneceu na fase de gastrulação embrionária 
(fase 2), de notar a presença de um olho (fase 4); (c) embrião na fase 3 de 
desenvolvimento; (d) juvenil com anomalias na segunda antena e sem cauda (seta). 





A partir da concentração 91,7 µg L
-1  
os resultados indicam que o composto 
actuou nas fases iniciais de desenvolvimento embrionário e, que na concentração mais 
elevada 90% dos ovos permaneceram na fase 2 de desenvolvimento (Fig. VI.6). Os 
efeitos da exposição materna ao pesticida ocorreram somente na fase de organogénese. 
A diferença de perfil, em termos de efeitos embriotóxicos, indica que o pesticida foi 
directamente tóxico para os embriões e, que a progenitora não foi somente o vector de 
exposição do composto. A embriotoxicidade induzida pelo endossulfão sulfato através 
da progenitora pode ser o resultado da toxicidade que o pesticida promoveu na 
progenitora, e/ou da biotransformação materna do endossulfão sulfato num metabolito 
embriotóxico, como o que foi descrito para o fungicida propiconazole (Kast-Hutcheson 
et al., 2001). 
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O aumento das anomalias no desenvolvimento embrionário pode estar 
correlacionado com a diminuição dos níveis de ecdiesteróides nos embriões (Mu e 
LeBlanc,  2002a,b;  Mu  e  LeBlanc,  2004).  Os  efeitos  crónicos  induzidos,  pelo 
endossulfão sulfato, na D. magna são semelhantes aos observados pela exposição a 
compostos com actividade anti-ecdiesteróide, como o DES (Chang, 1993), testosterona 
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Figura  VI.   6.   Perfil  das   anomalias         embrionárias resultantes: (a)  exposição 
 
materna (media±desvio padrão; n=10); e (b) exposição directa (media ±desvio padrão; 
n=12) ao endossulfão sulfato. O ASTM e o ASTM + DMSO foram usados como 
controlo negativo. 
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As concentrações do endossulfão sulfato na massa de água da albufeira foram 
muito menores que as concentrações que promoveram efeitos tóxicos crónicos. Este 
facto pode sugerir que não existe qualquer risco ecológico para as espécies do 
ecossistema aquático. No entanto, este composto apresenta um elevado factor de 
bioconcentração que para a D. magna é de 3 278 (DeLorenzo et al., 2002). A 
bioconcentração e a biomagnificação na cadeia trófica, em conjunto, com o efeito 
promovido por misturas de compostos na massa de água podem aumentar 
substancialmente o risco ambiental deste composto, na massa de água em estudo. Esta 











Os resultados deste estudo indicam que o endossulfão sulfato actua na taxa de 
reprodução da D. magna por diminuição do número de juvenis, do crescimento e da 
frequência  da  mudança  de  carapaça.  Estas  alterações  são  acompanhadas  por  um 
aumento das concentração das anomalias nos juvenis e nos embriões. 
 
As concentrações de endossulfão sulfato que promovem efeitos crónicos em 
vários processos do ciclo de vida do crustáceo, foram mais baixas do que as descritas na 
literatura para o seu precursor. Para além disso, a redução do crescimento e o 
aparecimento de machos não foram observados após exposição ao endossulfão. Estes 
factos sugerem que o endossulfão sulfato apresenta um impacte ecológico superior ao 
seu precursor, na espécie de invertebrados em estudo. 
 
Os efeitos ecdiesteróides do endossulfão sulfato devem ser avaliados, assim 





























































AVALIAÇÃO DO EFEITO TÓXICO DA ATRAZINA NA REPRODUÇÃO, 
DESENVOLVIMENTO EMBRIONÁRIO E NA DIFERENCIAÇÃO SEXUAL DO 




Avaliação do Efeito Tóxico da Atrazina na Reprodução, no Desenvolvimento Embrionário e na 














A atrazina é um dos herbicidas mais frequentemente detectados na albufeira do 
Alqueva e que ultrapassou, em vários locais, os PQA propostos pela União Europeia 
(ECC, 2007). O objectivo deste estudo foi avaliar os efeitos promovidos pela atrazina 
no ciclo de vida e na diferenciação sexual do crustáceo Daphnia magna. Os parâmetros 
de avaliação foram a frequência de mudança de carapaça, o crescimento, o número de 
juvenis produzidos por fêmea, as anomalias de desenvolvimento e a produção de 
machos. As concentrações de atrazina utilizadas no estudo, que foram obtidas a partir 
dos valores de EC50  determinados no ensaio agudo, encontram-se entre o intervalo de 
0,25 e 15,0 mg L
-1
. A atrazina promoveu uma acentuada redução da taxa de reprodução, 
 
a partir de 0,5 mg L
-1 
e, do crescimento das fêmeas a partir de 2,0 mg L
-1
. O decréscimo 
do número de juvenis foi acompanhado pelo aumento da percentagem de anomalias. A 
exposição directa à concentração de 0,25 mg L
-1  
induziu o aparecimento de 80% de 
embriões com anomalias. Para além dos efeitos tóxicos descritos, a partir da 
concentração de 0,5 mg L
-1 
observou-se o aparecimento de machos. Os resultados 
mostraram que o herbicida interfere com o processo de reprodução e que pode actuar no 
sistema endócrino do crustáceo D. magna. 
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A atrazina é uma triazina não-iónica relativamente estável. A sua solubilidade 
na água (33 mg L
-1
, 22ºC) e, a adsorção moderada nos solos favorecem uma rápida 
lixiviação da atrazina dos locais de aplicação para os cursos de água (Huber, 1993). A 
atrazina pode atingir valores acima do VMA em águas superficiais (Decreto-Lei nº 
236/98) e em água para consumo humano (Decreto Lei nº 306/2007, adaptado da 
Directiva da União Europeia 98/83/EC (ECC, 1998a)). Para além dos factos acima 
mencionados este herbicida é de difícil remoção da água pelos tratamentos clássicos 
(Milter et al., 1989). 
 
Devido às suas propriedades físico-químicas a atrazina pode ser acumulada 
pelo fitoplancton, invertebrados e peixes e promover toxicidade (Huber, 1993; Latt 
Phyu et al., 2004). Assim, é necessário avaliar os efeitos subletais e irreversíveis deste 
pesticida. 
 
A sobrevivência e reprodução do crustáceo D. magna são fortemente 
influenciados por poluentes ambientais. Muitos compostos artificiais (por ex. pesticidas) 
promovem toxicidade nas populações de crustáceos pela diminuição da densidade 
populacional (Rose et al., 2001), toxicidade embrionária (Mu e LeBlanc, 2002b), e 
desregulação do sistema endócrino (Oehlmann e Schulte-Oehlmann, 2003). 
 
Alguns estudos descrevem que a atrazina induz efeitos tóxicos no processo de 
reprodução das populações através da sua acção estrogénica e anti-estrogénica 
(Villeneuve et al., 1998; Lascombe et al., 2000). Por outro lado, está descrito que este 
herbicida actua no sistema endócrino dos vertebrados por acção na enzima aromatase 
(Crisp, 1997). 
 
O objectivo deste estudo foi determinar o efeito de concentrações subletais de 
atrazina no ciclo de vida do crustáceo D. magna, utilizando como endpoints o número 
de juvenis por fêmea, a frequência de mudança de carapaça, o comprimento, as 
anomalias embrionárias e o aparecimento de machos. 
Avaliação do Efeito Tóxico da Atrazina na Reprodução, no Desenvolvimento Embrionário e na 














VII.2.1. Padrões e Reagentes 
 
 
O padrão do pesticida atrazina PESTANAL
® 
foi adquirido à firma Riedel-de- 
Häen Laborchemikalien GmbH
®
. A solução “stock” do pesticida foi previamente 
preparada em DMSO (grau de pureza> 99,0%) adquirido à Merck
®  
(Barbosa et al., 
2003; Hernando et al., 2007). As concentrações nominais do pesticida foram preparadas 
em água ultrapura com uma resistividade> 18 MΩ cm, imediatamente antes do teste. A 
máxima quantidade de DMSO usada nos ensaios foi de 0,01% (v/v). As soluções de 












As condições de manutenção da cultura do crustáceo D. magna foram descritas 
na secção de material e métodos do capítulo II. 
 
Os ensaios crónicos foram realizados com juvenis da 3ª geração e de idade 
inferior a 24 horas. 
 
Os ovos, de D. magna, utilizados no teste de exposição directa ao pesticida 
foram retirados de fêmeas da cultura do laboratório, provenientes de ninhadas entre a 3ª 
e a 5ª geração. 
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Para avaliar os efeitos da atrazina na reprodução e no crescimento do crustáceo 
D. magna os testes foram realizados de acordo com o protocolo da OCDE 211 (1998). 
As concentrações de atrazina utilizadas neste ensaio foram determinadas a partir do 
valor de 48h-EC50 obtido no ensaio agudo (capítulo IV). 
 
Os juvenis foram expostos a ASTM, a ASTM e DMSO e às concentrações 
nominais de atrazina (0,25; 0,50; 2,00; 5,00; 15,0 mgL
-1
). As condições, procedimentos 












Para avaliar os efeitos da atrazina na diferenciação sexual do crustáceo D. 
magna, foi realizado um grupo de experiências de acordo com o protocolo da OCDE 
211 (1998). As concentrações do solvente e do pesticida, assim como, as condições de 
ensaio foram idênticas às do teste de reprodução. Todos os juvenis produzidos foram 
examinados ao microscópio para determinação do sexo. As diferenças entre machos e 











Foram isoladas da cultura fêmeas adultas de D. magna, que acabaram de 
libertar a segunda geração de juvenis e, observadas frequentemente até à passagem dos 
ovos (que iriam originar a terceira geração) do ovário para o marsúpio. Este evento é 
considerado como o tempo zero no desenvolvimento embrionário. 
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As concentrações de pesticida utilizados são as mesmas que no teste de reprodução. As 
condições e procedimentos do ensaio foram descritos na secção material e métodos do 
capítulo V. 
 
A percentagem de embriões que exibiram anomalias foi determinada por 
comparação com os grupos controlo. Para análise da toxicidade embrionária seguimos 











A análise estatística dos efeitos tóxicos no processo de reprodução e no 
desenvolvimento embrionário foi idêntica à descrita no capítulo V. Os resultados da 












No que respeita aos parâmetros de reprodução verificou-se que todas as 
concentrações do herbicida promoveram decréscimo na produção do número de juvenis, 
com diferenças significativas do controlo a partir da concentração de 0,5 mgL
-1 
(F5,54=21,44; p<0,001) (Fig. VII.1a). A sobrevivência das fêmeas foi de 100% e não 
foram observados juvenis mortos nem ovos abortados. 
 
A exposição à atrazina promoveu uma diminuição do tamanho dos crustáceos 
com diferenças significativas em relação ao controlo a partir da concentração de 2 mg L
-
 
1    
(F5,54=25,69;  p<0,001)  (Fig.  VII.1b).  Não  foram  observadas  diferenças  entre 
 
tratamentos na frequência de mudança de carapaça. As concentrações de atrazina que 
promoveram a redução do número de juvenis foram similares às observadas por outros 
autores (Kaushik et al., 1985; Dodson et al., 1999a). 
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Assim, a atrazina induziu a um decréscimo do número de juvenis por Daphnia, e do 
tamanho destas sem alterar o processo de mudança de carapaça. A diminuição do 
tamanho das fêmeas não foi o único responsável pelo decréscimo do número de juvenis, 
neste ensaio, pois nas concentrações de 0,25 e 0,5 mg L
-1  
a diminuição do número de 
juvenis não foi acompanhada pela diminuição do tamanho das fêmeas. A não correlação 
entre o crescimento e a frequência de mudança de carapaça (correlação de Pearson; r= 










Figura VII.1. (a) Número total de juvenis produzidos por fêmea; (b) comprimento 
médio dos organismos (média±desvio padrão; n=10). O ASTM e o ASTM + DMSO 
foram usados como controlo negativo. * Diferença significativa em relação ao controlo 





A avaliação da diferenciação sexual foi realizada sem alterações das condições 
ambientais de normal desenvolvimento das culturas (como já tinha sido referido no 
capítulo VI). O aparecimento de machos foi observado a partir da concentração de 0,5 
mg L
-1 
(Tabela VII.1). Na concentração mais elevada obtivemos uma razão de sexo de 
0,178. Não foram observados machos nos grupos controlo. 
Avaliação do Efeito Tóxico da Atrazina na Reprodução, no Desenvolvimento Embrionário e na 








Apesar de estes resultados sugerirem que a atrazina pode afectar a diferenciação sexual 
nesta espécie aquática, a acção deste herbicida no sistema juvenóide da D. magna deve 
ser analisada com cuidado, uma vez que, os efeitos foram observados para doses 





Tabela VII. 1. Efeito da atrazina (mg L
-1
) na diferenciação sexual do crustáceo D. 
magna. O ASTM e o ASTM + DMSO foram usados como controlo negativo. Os 
resultados foram expressos por média±desvio padrão (n=10). * Indica que o declive dos 
















ASTM 1028 0 0 0 
ASTM+DMSO 1000 0 0 0 
0,25 833 0 0 0 
0,50 747 11 0,015* 30 
2,00 668 37 0,055* 30 
5,00 733 64 0,087* 70 




No que respeita aos parâmetros de avaliação utilizados para a análise da 
toxicidade do herbicida no desenvolvimento embrionário observou-se um aumento das 
anomalias dos juvenis a partir da concentração de 0,5 mg L
-1  
(F5,54=12,11; p<0,001) 
(Fig. VII. 2a). As anomalias observadas através da exposição materna incluíram 
alterações na cauda (curvada, inexistente e flectida para fora) e nas antenas (Fig. VII.3 
(e-h)) e não se observou o aparecimento de ovos abortados. A exposição directa ao 
herbicida promoveu um efeito tóxico mais severo (F3,140=12,41; p<0,001) (Fig. VII.2b) 
com o aparecimento de ovos abortados, para além das anomalias características de 
alterações nas últimas fases de desenvolvimento embrionário (Fig. VII.3(b-d)). Neste 
ensaio os embriões expostos às concentrações mais baixas apresentaram uma 
percentagem de 63% de anomalias em comparação com o controlo. 
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Este resultado sugere que o efeito tóxico no desenvolvimento embrionário induzido pelo 
herbicida ocorre para concentrações mais baixas do que as usadas no estudo. 
 
No  que  respeita,  ao   perfil  de  anomalias  desenvolvidas,  observaram-se 
diferenças entre a exposição materna e a exposição directa, o que sugere que a 
progenitora não  é  somente  o  vector  de  exposição  do  embrião  ao  pesticida.  Estes 
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Figura VII.2. Toxicidade embrionária resultante da exposição materna e directa à 
atrazina (média±desvio padrão; n=12). O ASTM e o ASTM + DMSO foram usados 
como controlo negativo. * Diferença significativa em relação ao controlo (Teste de 
Dunnett´s, p<0,05). 
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Figura VII.3. (b-f) Fotografia por microscópio óptico, das anomalias de 
desenvolvimento resultantes da exposição directa (b-d) e materna (e-g) à atrazina: (a) 
juvenil normal (controlo); (b) embrião que permaneceu na fase de gastrulação 
embrionária (fase 2); (c) embrião que permaneceu na 5ª fase de desenvolvimento; (d) 
embrião com anomalias na cauda e na antena; (e) juvenil com cauda incurvada; (f) 
juvenil com cauda flectida e antena subdesenvolvida; (g) juvenil sem cauda e com 


























Figura VII. 4. Perfil das anomalias embrionárias resultantes: (a) exposição materna 
(media ±desvio padrão; n=10) e; (b) exposição directa (media±desvio padrão; n=12) à 
atrazina  O  ASTM  e  o  ASTM  +  DMSO  foram  usados  como  controlo  negativo. 
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Os resultados deste estudo confirmam que, a atrazina actua no sistema 
reprodutivo do crustáceo D. magna pela diminuição do número de juvenis viáveis e do 
tamanho das fêmeas. A diminuição do número de juvenis é acompanhada pelo aumento 
de anomalias. 
 
A embriotoxicidade induzida pela atrazina deve ser analisada para 
concentrações mais baixas, uma vez que qualquer uma das concentrações utilizadas 
neste estudo promoveu o aparecimento de percentagens muito elevadas de 
embriotoxicidade. 
 
Apesar   de   estes   resultados   sugerirem   que   a   atrazina   pode   afectar   a 
diferenciação  sexual  nesta  espécie  aquática,  a  acção  deste  herbicida  no  sistema 
juvenóide da D. magna deve ser analisada com cuidado, uma vez que os efeitos foram 
observados para doses muito elevadas, sem significado ambiental. 
 
As concentrações de atrazina avaliadas foram superiores às quantidades 
detectadas na água superficial da albufeira do Alqueva, o que sugere que não existe 
nenhum risco ecológico para as populações de invertebrados do ecossistema aquático 
em estudo. Apesar deste facto, é necessário definir quais as fases de ciclo de vida dos 
crustáceos mais sensíveis a este herbicida e quais os principais efeitos observados, 
levando a cabo estudos que possam fornecer informação sobre a toxicidade específica e 


























































AVALIAÇÃO DA ACTIVIDADE JUVENÓIDE NO SISTEMA ENDÓCRINO 
DO CRUSTÁCEO DAPHNIA MAGNA, DOS PESTICIDAS ATRAZINA, 




Avaliação da Actividade Juvenóide no Sistema Endócrino do Crustáceo Daphnia magna, dos 














O crustáceo Daphnia magna pertence ao grupo de espécies que apresentam 
partenogénese cíclica, ou seja, reproduzem-se por partenogénese, ou por reprodução 
sexuada. Estudos recentes estabeleceram o envolvimento das hormonas juvenóides na 
alteração do modo de reprodução deste crustáceo de partenogénese para reprodução 
sexuada, com a consequente produção de machos. Este estudo avaliou a actividade 
juvenóide e anti-juvenóide dos pesticidas atrazina, endossulfão sulfato e clorpirifos, na 
Daphnia magna. Para avaliar a capacidade juvenóide, Daphnias adultas (fêmeas) foram 
expostas a várias concentrações de pesticidas, usando o número de juvenis produzidos 
por fêmea e a produção de machos como parâmetros de avaliação. Neste estudo, o 
fenoxicarbe (1 µg L
-1
) foi utilizado como controlo positivo. A capacidade anti-juvenóide 
 
foi avaliada utilizando, um procedimento idêntico ao descrito na literatura, com a adição 
de 1 µg L
-1 
de fenoxicarbe a todas as concentrações de pesticidas usadas. O fenoxicarbe, 
um análogo das hormonas juvenóides, promoveu a produção de mais de 95% de machos 
na concentração utilizada. Todos os pesticidas promoveram uma diminuição do número 
de juvenis por fêmea. O endossulfão sulfato induziu uma fraca actividade juvenóide 
com um significativo aumento da percentagem de machos com a concentração. Tanto o 
endossulfão sulfato como a atrazina antagonizaram a actividade juvenóide do 
fenoxicarbe. No  que  respeita ao  endossulfão sulfato, estes  resultados confirmam a 
hipótese que agonistas juvenóides podem actuar simultaneamente como antagonistas 
como foi observado noutros sistemas hormonais. 
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O risco ecológico do uso de pesticida pode estar associado à sua potencial 
actividade  como  DEs  (Colborn  et  al.,  1993).  Até  agora,  123  pesticidas  estão 
identificados como possíveis ou confirmados DEs (McKinlay et al., 2008). Vários 
estudos descrevem efeitos negativos deste tipo de compostos nas espécies selvagens, em 
alguns casos, induzindo mesmo a diminuição da sua densidade populacional (Hayes et 
al., 2002; Lavado et al., 2004; Reeder et al., 2005). 
 
Os efeitos da atrazina no sistema endócrino foram estudados em ensaios in 
vitro (Lascombe et al., 2000; Villeneuve et al., 1998) e em ensaios in vivo com 
vertebrados (Crisp, 1997). Nos  ensaios utilizados com invertebrados, os  resultados 




Não existem resultados experimentais, em invertebrados, sobre os efeitos 
endócrinos promovidos pelo clorpirifos. No entanto, Kang et al. (2004) observaram 
uma actividade anti-androgénica induzida pela presença de metilclorpirifos em ratos. 
 
No que respeita ao endossulfão sulfato, alguns estudos in vitro (células 
humanas) indicam que o endossulfão sulfato apresenta actividade estrogénica (Soto et 
al., 1995). 
 
O fenoxicarbe (Fig. VIII.1), um insecticida com acção na regulação do 
crescimento dos artrópodes, foi neste estudo usado como análogo sintético da hormona 
juvenóide (metilfarnesoato), com base em estudos que demonstraram que mimetiza a 
acção da hormona juvenil III dos insectos (Dhadialla et al., 1998) e a acção do 
metilfarnesoato (hormona juvenóide) nos crustáceos (Olmstead e LeBlanc, 2003; 
Tatarazako et al., 2003). Para além disso, é um composto relativamente estável, de entre 
os análogos das hormonas juvenóides, (Oda et al., 2005) e, que conjuntamente com o 
piriproxifeno representam os análogos das hormonas juvenóides que maior número de 
machos produz em menores concentrações (Tatarazako e Oda, 2007). 
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Os crustáceos têm sido bastante utilizados na investigação dos mecanismos de 
desregulação endócrina, devido à sua inclusão em ensaios toxicológicos de avaliação de 
fármacos e, à sua abundância na natureza (Kashian e Dodson, 2004). Em particular, o 
crustáceo D. magna, tem sido muito utilizado na avaliação toxicológica de poluentes 
ambientais (Tatarazako e Oda, 2007). 
 
A D. magna reproduz-se por partenogénese cíclica, assim é capaz de realizar as 
duas formas de reprodução assexuada e sexuada (Dodson e Frey, 1991). As fêmeas 
geneticamente idênticas às suas progenitoras, são produzidas assexuadamente, enquanto 
as condições ambientais forem favoráveis. Os machos aparecem com alterações 
ambientais, como mudanças no fotoperíodo ou seja, do ciclo luz: escuro, diminuição do 
alimento (Hoback e Larsson, 1990) e pela presença de compostos stressores (Oda et al., 
2005a) que exercem actividade no seu sistema juvenóide, promovendo o aumento dos 
níveis  de   metilfarnesoato  (hormona  responsável  pela  produção  de   machos  na 
população). A elevada produção de machos é uma das causas do decréscimo 
populacional desta espécie (Dodson et al., 1999a; Innes et al., 2000). 
 
Estudos  recentes  mostraram  que  a  produção  de  machos  nesta  espécie  é 
induzida  quer  pela  exposição  às  hormonas  juvenis  de  insectos  e  juvenóides  de 
crustáceos quer pela presença de pesticidas designados por análogos das hormonas 
juvenóides (Olmstead e  LeBlanc, 2002, 2003; Tatarazako et al., 2003; Oda et al., 
2005a). Até aos nossos dias são conhecidos seis pesticidas que induzem a produção de 
machos na espécie D. magna e, que por isso, são considerados análogos das hormonas 
juvenóides: fenoxicarbe, metopreno, piriproxifeno, hidropreno, quinopreno e 
epofenonano (Tatarazako e Oda, 2007). 
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Neste contexto, o presente estudo teve como objectivos a avaliação da 
actividade juvenóide e anti-juvenóide dos pesticidas atrazina, endossulfão sulfato e 
clorpirifos, no sistema endócrino do crustáceo D. magna. 
 
Neste estudo utilizaram-se dois endpoints: o número de juvenis produzidos por 
fêmea e a percentagem de produção de machos, para avaliação da toxicidade dos 
pesticidas isolados e em combinação com o fenoxicarbe. A actividade juvenóide foi 
determinada pela produção de machos. A actividade anti-juvenóide foi avaliada pela 












VIII.2.1. Padrões e Reagentes 
 
 
Os padrões de atrazina PESTANAL
®







(C17H19NO4; CAS No. 79127-80- 
3; grau de pureza 99.2%) foram adquiridos à firma Riedel-de-Häen Laborchemikalien 
GmbH
®
. As soluções ”stock” foram preparadas em DMSO. As soluções de trabalho 
foram preparadas a partir de diluições das soluções “stock” em água ultra-pura. A 
máxima quantidade de DMSO usada nos ensaios foi de 0,01% (v/v). Uma solução de 
ASTM e DMSO foi utilizada em todos os ensaios como controlo negativo e uma 
solução de fenoxicarbe, numa concentração de 1 µg L
-1
, foi utilizado como controlo 
positivo para assegurar que as Daphnias respondiam apropriadamente. 
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Para avaliar os efeitos dos três pesticidas no sistema juvenóide do crustáceo D. 
magna, os ensaios foram realizados de acordo com o protocolo da OCDE 211 (1998). A 
avaliação da actividade juvenóide baseou-se na capacidade dos pesticidas estimularem a 
produção de machos. 
 
Previamente, realizamos um estudo crónico com várias concentrações de 
fenoxicarbe (0,25; 0,5; 1,0; 1,5; 2,0 µg L
-1
), para avaliar quais as concentrações mais 
indicadas para serem usadas nos ensaios preconizados. 
 
As Daphnias foram expostas ao controlo negativo ASTM e DMSO com uma 
concentração nominal de 0,001% (v/v) e positivo fenoxicarbe (1 µg L
-1
), e às 
concentrações dos vários pesticidas: atrazina (0,5; 5,0; 15 mg L
-1
); endossulfão sulfato 
(91,7; 230; 460 µg L
-1




Os procedimentos e as condições de ensaio foram idênticos aos descritos no 
capítulo V. A taxa de reprodução foi determinada a partir do número de juvenis 
produzidos por fêmea. O sexo dos juvenis foi baseado no tamanho da primeira antena 











Neste ensaio avaliou-se a capacidade dos pesticidas de interferirem com a 
acção do fenoxicarbe no sistema juvenóide do crustáceo. O ensaio seguiu o protocolo da 
OCDE (1998) com as concentrações das soluções controlo e dos pesticidas idênticas às 
do ensaio anterior. Neste ensaio, adicionou-se a todas as concentrações de cada um dos 
pesticidas 1 µg L
-1  
de fenoxicarbe. Todas as condições e procedimentos dos ensaios 
 
foram semelhantes às dos ensaios anteriores. 
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A análise estatística dos efeitos tóxicos no processo de reprodução e no 
desenvolvimento embrionário foi idêntica à descrita no capítulo V. Os resultados da 












A taxa de reprodução é um dos parâmetros de avaliação, de identificação e 
caracterização do processo de desregulação. No entanto, recentes estudos descrevem 
que a produção de machos é estimulada não pelo stress químico que causa a toxicidade 
na reprodução mas, pelo efeito específico de desregulação promovido pelas hormonas 
juvenóides e pelos seus análogos químicos. Este facto, é confirmado por ensaios que 
mostram que alguns análogos das hormonas induzem a produção de machos sem a 
redução do número de juvenis, como o fenoxicarbe nas primeiras 6 horas de exposição e 
o epofenonane que induz a produção de machos em concentrações mais baixas do que 
as que promovem o decréscimo do número de juvenis (Tatarazako et al., 2004; Oda et 
al., 2005a). 
 
No que respeita ao ensaio de reprodução com fenoxicarbe, observou-se uma 
diminuição significativa da produção de juvenis viáveis por fêmea (Fig. VIII.2). A taxa 
de reprodução foi reduzida 72% em relação ao controlo, com diferenças significativas 
para todas as concentrações testadas (p=0,002). Nos ensaios realizados não se 
observaram juvenis mortos nem ovos abortados e todas as fêmeas sobreviveram. 
 
O fenoxicarbe promoveu uma acentuada redução do número de juvenis, em 
concentrações muito baixas (0,25 µg L
-1
). Estes resultados confirmam o que foi 
determinado por Hosmer et al. (1998) que observaram que a taxa de reprodução parece 
ser um dos indicadores crónicos mais sensíveis na avaliação da toxicidade do 
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fenoxicarbe. Este decréscimo muito acentuado da taxa de reprodução após exposição ao 
fenoxicarbe também foi observado por outros autores (Tatarazako et al., 2003; Oda et 
al., 2005). Oda et al. (2005b) observaram que a exposição a concentrações nominais de 
fenoxicarbe mais baixas que 0,13 µg L
-1 
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Figura VIII.2. Número total de juvenis produzidos por fêmea (média±desvio padrão; 
n=10). O ASTM + DMSO foi usado como controlo negativo. * Diferença significativa 





Nos ensaios de reprodução dos pesticidas isolados, os resultados vieram 
confirmar os  resultados  obtidos  anteriormente. Assim  para  todos  os  pesticidas em 
estudo, houve uma redução significativa da produção do número de juvenis viáveis por 
fêmea (p≤0,05) (Fig. VIII. 3 a-c, barras cinzentas). O maior impacto foi observado para 
o endossulfão sulfato, onde a concentração mais baixa induziu uma redução da taxa de 
reprodução para cerca de 70%. Para a atrazina e o clorpirifos as concentrações mais 
baixas promoveram reduções de 46% e 44%, respectivamente. As taxas de reprodução 
após a co-administração de fenoxicarbe estão representadas na Figura VIII.2 a-c (barras 
pretas). No caso da atrazina e do clorpirifos a redução do número de juvenis foi mais 
acentuada na presença de fenoxicarbe, do que com o pesticida isolado (p=0,005, para 
todas as comparações de ambos os pesticidas). 
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No caso do endossulfão sulfato, a redução do número de juvenis também ocorreu, 
embora não tenha sido tão acentuada, obtendo-se diferenças significativas só para a 




Os resultados obtidos para o clorpirifos, no que respeita à taxa de reprodução, 
vêm confirmar o que foi determinado na avaliação crónica deste insecticida (capítulo V) 
e que já tinha sido observado por outros autores (Zalisniak e Nugegoda, 2006). A co- 
exposição do fenoxicarbe induziu uma significativa redução da taxa de reprodução em 
relação à exposição ao clorpirifos isolado. 
 
Os resultados obtidos para a atrazina confirmaram a acção deste herbicida na 
diminuição da taxa de reprodução (Kaushik et al., 1985; Dodson et al., 1999a, capítulo 
VII). A co-administração do fenoxicarbe induziu um decréscimo mais acentuado do 
número de juvenis em comparação com a exposição ao herbicida isolado. Este facto 
pode sugerir: (i) o fenoxicarbe potencia a acção da atrazina em misturas; ou (ii) o efeito 
observado foi devido à acção aditiva dos dois compostos. 
 
O endossulfão sulfato foi o pesticida que induziu uma redução mais severa na 
taxa de  reprodução do  crustáceo D.  magna. A  co-exposição com  fenoxicarbe não 
alterou a tendência de redução da taxa de reprodução pelo pesticida isolado. Para além 
disso, no estudo de avaliação crónica do endossulfão sulfato (capitulo VI), observou-se 
que a redução da taxa de reprodução ocorreu em concentrações mais baixas do que as 
que induziram a produção de machos. Estes factos sugerem que o efeito do endossulfão 
sulfato no processo da reprodução não ocorreu pela sua acção no sistema juvenóide do 
crustáceo, como o descrito para o fenoxicarbe durante as primeiras 6 horas de exposição 
e para o epofenonane (Tatarazako et al., 2004; Oda et al., 2005a). 
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Figura VIII. 3. Número total de juvenis produzidos por fêmea (média ±desvio padrão, 
n=10) para concentrações de (a) endossulfão sulfato (END), (b) atrazina (ATR) e (c) 
clorpirifos (CPF) (barras cinzentas) e em mistura com o fenoxicarbe (barras pretas) 
(FENOX). O ASTM + DMSO foi usado como controlo negativo. *Diferença 
significativa em relação ao controlo; 
#  
Diferença significativa em relação ao pesticida 
isolado (Teste de Dunnett´s, p<0,05). 
 
Não foram observados machos no grupo controlo negativo, em qualquer um dos 
ensaios. A exposição ao fenoxicarbe em paralelo com a redução do número de juvenis 
induziu a um aumento de produção de machos, para todas as concentrações testadas, 
atingindo percentagens entre  88,6±3,6%  para  a  concentração de  0,25  µg L
-1   
e  de 
95,0±2,8% para 1,0 µ g L
-1 
(Fig. VIII.4.). A regressão logística determinou um valor de 
 
EC50 de 0,19±0,01 µg L
-1 
(Tabela VIII.1.). Assim, a redução da taxa de reprodução 
ocorreu simultaneamente com o aumento da produção de machos, atingindo valores de 
95%, com 100% de ninhadas a apresentaram machos. 
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Estes resultados estão de acordo com o estudo de Wang et al. (2005), que observaram 
um valor de 100% de machos para uma concentração de 1 µ g L
-1 
de fenoxicarbe. A total 
produção de machos foi também observada por Oda et al. (2007) para concentrações 
ainda mais baixas de fenoxicarbe (0,5 µ g L
-1
). Em exposições curtas, foi observado a 
produção de 100% de machos, no crustáceo D. magna de uma estirpe do Instituto 




(Oda et al., 2006). O EC50, para o fenoxicarbe, obtido neste estudo é mais baixo do 
 
que o determinado por Oda et al. (2007), para uma estirpe de D. magna proveniente da 
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Figura VIII.4. Total de machos produzidos (média±desvio padrão; n=10). O ASTM + 
DMSO foi usado como controlo negativo. * Diferença significativa em relação ao 





Dos pesticidas avaliados o clorpirifos foi o único que não induziu a produção 
de machos (Fig. VIII.4c; barras cinzentas), o que sugere que este composto não actua no 
sistema juvenóide do crustáceo. Assim, apesar de alguns estudos descreverem a 
actividade anti-androgénica do  metilclorpirifos em  vertebrados (Kang  et  al.,  2004; 
Jeong et al., 2006), o clorpirifos não apresenta actividade no sistema endócrino deste 
crustáceo. 
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Este facto parece similar ao que foi descrito para outros três compostos (bisfenol A, p- 
nonilfenol e 4-t-octilfenol) que actuam no sistema endócrino de vertebrados e peixes 
(Tabata et al., 2003; Ministério do Ambiente do Japão, 2004) mas, não apresentam 
actividade nas hormonas juvenóides dos crustáceos (Tatarazako et al., 2004). 
 
A atrazina isolada induz uma produção de machos, na mais alta concentração, 
de 8,6±4,3% (15 mg L
-1
) (Fig. VIII.4b; barras cinzentas). No que respeita à quantidade 
de ninhadas que contêm machos situa-se entre os 30 e 70%. A regressão logística 
confirma o efeito positivo da atrazina na indução de machos, com um declive pequeno 
mas significativo (0,12±0,03; p<0,001; Tabela VIII.1) e, com um valor muito elevado 
de EC50 de 43,9±9,6 µg L
-1
. O efeito da atrazina na actividade juvenóide é muito 
controverso e deve ser analisado com cuidado. Assim Dodson et al (1999a) concluíram 
que concentrações de atrazina entre 5 e 500 µg L
-1 
aumentam significativamente a 
produção de machos num clone de D. pulicaria. No entanto, Olmstead e LeBlanc 
(2003) não observaram qualquer efeito, num clone de D. magna, para concentrações de 
atrazina inferiores a 100 µg L
-1
. Stoeckel et al. (2008) avaliaram os efeitos do herbicida 
em vários tipos de clones de Daphnias quer em laboratório quer em condições 
ambientais e, observaram que só ocorreu a produção de machos nos ensaios com 
populações naturais de Daphnias em condições ambientais, para concentrações 
superiores a 5 µg L
-1
. Nos ensaios laboratoriais não se observou a produção de machos 
para nenhuma das concentrações do herbicida. As diferenças observadas podem ser 
devidas quer a diferenças genéticas nos vários clones quer a diferenças entre as espécies 
de algas utilizadas, por cada laboratório, na alimentação das respectivas culturas. 
 
Pelo contrário, os resultados obtidos para o insecticida endossulfão sulfato, 
mostraram uma clara evidência na relação dose-resposta entre a concentração e a 
produção de machos (Fig. VIII.5a; barras cinzentas), atingindo um máximo de produção 
de machos de 40,8±3,3%. A regressão logística estabeleceu um valor de EC50 de 476,0 





Na avaliação da capacidade anti-juvenóide observou-se que o clorpirifos foi o 
único dos pesticidas que não reduziu a produção de machos induzida pelo fenoxicarbe. 
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Figura VIII.5. Percentagem da produção de machos (média±desvio padrão; n=10), para 
concentrações de (a) endossulfão sulfato (END); (b) atrazina (ATR) e (c) clorpirifos 
(CPF) (barras cinzentas) e em mistura com o fenoxicarbe (FENOX) (barras pretas). O 
ASTM + DMSO foi usado como controlo negativo. * Diferença significativa em relação 
ao  controlo;  
#   








A atrazina e o endossulfão sulfato reverteram o efeito tóxico do fenoxicarbe, 
induzindo uma redução significativa da percentagem do número de machos, quando 
comparado com a concentração de 1,0 µg L
-1  
do fenoxicarbe isolado (Fig. VIII.5 a-b; 
barras pretas). A mais baixa concentração de atrazina induziu uma redução de 52±7,6% 
na produção de machos, enquanto a mais alta concentração decresceu a variável para 
um valor de 14,8±6,6%. Estes resultados suportam a hipótese da atrazina actuar no 
sistema juvenóide do crustáceo D.magna. 
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O endossulfão sulfato reduziu significativamente a produção de machos 
estimulada pelo fenoxicarbe isolado em 32±4,2% na concentração de 91,7 µg L
-1
. Estes 
resultados sugerem que  o  endossulfão competiu com  o  fenoxicarbe pela ocupação 
parcial dos receptores juvenóides, do que resultou um efeito negativo na activação do 
receptor.  Estes  resultados  estão  de  acordo  com  as  observações  registadas  com  o 
pesticida dieldrina, que pertence à mesma classe de insecticidas (ciclodienos) (Dodson 
et al., 1999b; Wang et al., 2005). Nestes estudos os autores sugerem que a dieldrina 
apresenta uma dupla acção agonista/ antagonista e apoiam a hipótese, proposta por 
Wong et al. (1995) e LeBlanc et al. (2003) de que, agonistas do sistema juvenóide 





Tabela VIII. 1. Valores de EC50 (media ±desvio padrão; n=10) para a produção de 
machos, estimados a partir de regressão logística, dos pesticidas endossulfão sulfato, 






Pes ti cida 




Des vio p EC50 
Atrazina (mg L-1) 0 0 ,12±0 ,03 < 0,00 1 43,9±9,6 
1 -0 ,31±0 ,02 < 0,00 1 2,2 ±0,2 




0 0,0 12±0,001 < 0,00 1 4 76,0 ±30,2 
1 -0,0 09±0 ,001 < 0,00 1 90,2±13,6 
Fenoxica rbe (µ g L-1 ) - 4 3,0±8,6 < 0,00 1 0,19±0,01 
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De entre os pesticidas avaliados o clorpirifos é o único que não actua no 
sistema juvenóide do crustáceo. No entanto, os resultados deste estudo em conjunto 
com os resultados da avaliação crónica (capítulo V) mostraram que as concentrações 
ambientais testadas (isoladas ou em mistura) podem promover um impacte negativo em 
algumas das populações de crustáceos do ecossistema aquático em estudo. 
 
Os  resultados  sugerem  que  o  endossulfão  sulfato  apresenta  actividade 
juvenóide no  sistema  endócrino  do  crustáceo  D.  magna  e  suportam  os  resultados 
obtidos nos ensaios crónicos (capítulo VI). O seu efeito pode ser devido à sua acção no 
receptor juvenóide do crustáceo, pela estimulação dos níveis de metilfarnesoato. Este 
mecanismos de acção necessita de ser esclarecido. 
 
Em relação à atrazina o seu efeito agonista no sistema juvenóide é muito 
controverso, não ocorrendo para concentrações ambientalmente detectáveis no 
ecossistema aquático, no entanto o seu efeito antagonista marcado pode ter repercussões 
a nível ambiental muito importantes, pois pode reverter o efeito de químicos com um 
efeito agonista extremamente forte como é o caso do fenoxicarbe. 
 
Deste estudo sobressai ainda a necessidade de serem avaliados os efeitos em 


























































AVALIAÇÃO DA ACTIVIDADE ECDIESTERÓIDE, NO SISTEMA 
ENDÓCRINO DO CRUSTÁCEO DAPHNIA MAGNA, DOS PESTICIDAS ATRAZINA 
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O sistema ecdiesteróide usado por crustáceos e artrópodes é, um sistema de 
hormonas esteróides polihidroxiladas que regulam processos como a mudança de 
carapaça e o desenvolvimento embrionário. O objectivo deste estudo foi avaliar a 
actividade ecdiesteróide dos pesticidas endossulfão sulfato e atrazina, com distintos 
modos de acção e que actuam no sistema juvenóide do crustáceo Daphnia magna. A 
avaliação da actividade ecdiesteróide foi realizada a partir da exposição das fêmeas e 
dos ovos a concentrações nominais dos dois pesticidas. O efeito produzido por estes 
pesticidas isolados foi determinado pela frequência de mudança de carapaça e pelas 
anomalias embrionárias. Em seguida, avaliamos se os efeitos observados com os 
pesticidas isolados eram ou não promovidos pela desregulação do sistema endócrino do 
crustáceo através da co-administração de 20-HE, principal hormona do sistema 
ecdiesteróide dos crustáceos. Ambos os pesticidas induzem um aumento das anomalias 
embrionárias. No entanto, só o endossulfão sulfato induziu um atraso no processo da 
frequência da mudança de carapaça. Os efeitos induzidos pela atrazina não foram 
revertidos através da co-administração da hormona 20-HE. Pelo contrário, a co- 
administração de 20-HE permitiu a reversão dos efeitos induzidos pelo endossulfão 
sulfato, em ambos os processos avaliados (mudança de carapaça e anomalias no 
desenvolvimento embrionário). Estes resultados sugerem que a atrazina promove a sua 
toxicidade sem interferir com o sistema ecdiesteróide do crustáceo enquanto, o 
endossulfão sulfato é um composto com actividade anti-ecdiesteróide na Daphnia 
magna. 
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A eficácia dos pesticidas é reflectida nos elevados níveis de toxicidade aguda 
em organismos alvo e não-alvo, com efeitos crónicos nomeadamente na redução de 
taxas de reprodução e no aumento da toxicidade embrionária (LeBlanc, 1997). 
Recentemente, alguns destes efeitos crónicos foram atribuídos a propriedades de alguns 
compostos  que  alteram  o  sistema  endócrino  das  espécies  (Kelce  et  al.,  1995; 
Oberdorster e Cheek, 2001; Rodríguez et al., 2007). 
 
Poucos estudos existem sobre as propriedades endócrinas dos pesticidas em 
estudo (os que existem na literatura, foram referidos no capitulo VIII), e não são estudos 
sobre os seus efeitos no sistema ecdiesteróide da Daphnia magna. No que respeita à 
atrazina, vários estudos, incluindo o da avaliação crónica realizado neste trabalho de 
investigação (capítulo VII), indicam que este composto promove alterações na 
fecundidade, pelo decréscimo do número de juvenis, assim como no crescimento 
(Kaushik et  al.,  1985; Dodson et  al.,  1999) e  induz o  aumento de  anomalias em 
embriões e juvenis (Shcherban, 1972). Em relação ao endossulfão sulfato, não existem 
estudos  sobre  a  sua  acção  no  sistema  ecdiesteróide  da  D.  magna.  No  estudo  da 
avaliação crónica do endossulfão sulfato (capítulo VI), observou-se que este composto 
induziu a redução do número de juvenis, a diminuição da frequência da mudança da 
carapaça e o aumento das anomalias em juvenis e embriões. Todos estes efeitos podem 
ser promovidos por compostos que apresentem actividade anti-ecdiesteróide (LeBlanc, 
2007). Na avaliação juvenóide (capitulo VIII) concluiu-se que ambos os pesticidas 
actuam no sistema juvenóide da D. magna, o endossulfão sulfato com maior evidência 
que a atrazina. 
 
Alguns compostos com actividade anti-ecdiesteróide em crustáceos actuam 
como inibidores da síntese de ecdiesteróides ou antagonistas dos receptores ecdi- 
esteróides. No entanto, Mu e LeBlanc (2004) mostraram que a hormona juvenóide 
metilfarnesoato, na D. magna, inibe processos que estão sob o controlo positivo dos 
ecdiesteróides. 
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Este facto pode sugerir que o aumento dos níveis de metilfarnesoato induzido por 
análogos juvenóides pode ser responsável pelo aparecimento de efeitos anti- 
ecdiesteróides no crustáceo. 
 
Os objectivos deste estudo foram (i) avaliar se os efeitos tóxicos promovidos 
pelos pesticidas, na D. magna são devido às suas propriedades anti-ecdiesteróides. Para 
isso, determinou-se o efeito induzido por estes pesticidas em dois dos processos 
regulados pelo sistema ecdiesteróide (mudança de carapaça, desenvolvimento de 
anomalias embrionárias) e, em seguida, avaliou-se a capacidade da hormona 20-HE, 






















e 20-HE (C27H44O7; CAS No. 5289-74-7; grau de 
pureza 99,2%) à firma Riedel-de-Häen Laborchemikalien GmbH
®
. As soluções ”stock” 
foram preparadas em DMSO (Barbosa et al., 2003; Hernando et al., 2007) As soluções 
de trabalho foram preparadas a partir de diluições das soluções “stock” em água ultra 
pura. A máxima quantidade de DMSO usada nos ensaios foi de 0,01% (v/v). Foi 
utilizada uma solução de ASTM e DMSO em todos os ensaios como controlo negativo. 
 
Com base na análise conjunta dos resultados do ensaio crónico com a 20-HE e 
com os resultados obtidos por outros autores (Peterson et al., 2001; Baldwin et al., 
2001) escolhemos a concentração de 77 µg L
-1 
para ser utilizada como controlo positivo 
 
nos ensaios e na co-administração aos pesticidas. 
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Para avaliar os efeitos dos dois pesticidas no sistema ecdiesteróide do crustáceo 
D. magna, os ensaios foram realizados de acordo com o protocolo da OCDE 211 
(1998). 
 
Juvenis com idade inferior a 24 horas, provenientes da cultura mantida em 
laboratório, foram expostas: ao controlo negativo ASTM e DMSO com uma 
concentração nominal de 0,001% (v/v); à 20-HE (77 µg L
-1
); e as concentrações dos 
pesticidas: atrazina (0,5; 5,0; 15 mg L
-1





Os procedimentos e as condições de ensaio foram idênticos aos descritos no 
capítulo V. A taxa de reprodução foi determinada a partir do número de juvenis viáveis 
produzidos por fêmea. A frequência de mudança de carapaça foi avaliada pelo número 
de dias até atingir 4 mundaças de carapaça, a partir deste valor, foi calculado o período 
de mudança de carapaça 
 
Previamente, realizámos um estudo crónico com concentrações nominais de 
 














O ensaio in vitro de exposição directa dos embriões aos pesticidas foi 
preconizado de acordo com o descrito na secção material e métodos do capítulo V. As 




) e atrazina (0,5; 5,0; 15 mg L
-1




Foram realizadas doze réplicas por concentração. Os ovos foram incubados a uma 
temperatura constante (20±1 ºC) com um fotoperíodo de 16 horas dias e 8 horas noite. 
O desenvolvimento embrionário foi observado às 24, 48 e 96 horas. A percentagem de 
embriões que exibiram anomalias foi determinada por comparação com os grupos 
controlo. 
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Foi avaliada a capacidade da hormona 20-HE co-administrada exógenamente 
reverter os efeitos tóxicos induzidos pelos pesticidas, no processo de mudança de 
carapaça e no desenvolvimento embrionário. Os protocolos seguidos foram idênticos 
aos acima descritos, com adição de 77 µg L
-1  












A análise estatística dos efeitos tóxicos no processo de reprodução foi idêntica 
à descrita no capítulo V. Os valores de EC50 para as anomalias embrionárias foram 











O objectivo deste estudo foi avaliar a actividade anti-ecdiesteróide dos 
pesticidas endossulfão sulfato e atrazina. 
 
Os efeitos observados na reprodução, após exposição das Daphnias a 
concentrações de 77 µg L
-1 
de 20-HE, foram de uma redução de 23% da taxa de 
reprodução em relação ao controlo (Tabela IX.1). Para além disso, o aumento da 
concentração de 20-HE para 480 µg L
-1  
induziu um acentuado decréscimo do número 
de  juvenis  por  fêmea.  No  que  respeita,  ao  efeito  na  mudança  de  carapaça,  a 
concentração de 77 µg L
-1 
de 20-HE, foi a única que não apresentou variabilidade 
significativa em relação ao controlo (p=0,084) (Fig. IX. 1a). A percentagem de 
anomalias aumentou de 0 para 75% entre 77 e 240 µg L
-1 
(Fig. IX.1b). 
Avaliação da Actividade Ecdiesteróide no Sistema Endócrino do Crustáceo Daphnia magna, 








Tabela IX.1. Número total de juvenis produzidos por fêmea, durante os 21 dias de 
exposição (média±desvio padrão, n=10). Foi usado o ASTM + DMSO como controlo 
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A ligeira redução da reprodução, na concentração de 77 µg L
-1  
de 20-HE, foi 
um efeito também observado por Peterson et al. (2001) para uma concentração de 100 
µg L
-1 




Baldwin et al. (2001) não observaram qualquer efeito no número de juvenis produzidos 
por  Daphnia,  para  concentrações  de  62,5  µg  L
-1
.  O  efeito  negativo  na  taxa  de 
reprodução para concentrações elevadas de 20-HE, pode ser atribuído à produção de 
ninhadas de  menores dimensões e  em  menor  número bem  como, a  um  atraso no 
processo de mudança de carapaça como foi observado por Baldwin et al. (2001). Na 
concentração de 77 µg L
-1 
não ocorreu o aparecimento de machos nem houve efeito na 
mudança de carapaça, o que já tinha sido observado por Mu e LeBlanc (2002a). No 
entanto, a partir das concentrações de 240 µg L
-1  
houve um aumento da frequência de 
mudança de carapaça com um subsequente aumento da mortalidade das fêmeas e 
também um aumento das anomalias embrionárias. Estes resultados estão de acordo com 
o descrito por Baldwin et al. (2001) no que respeita, ao aumento da mortalidade das 
fêmeas para concentrações superiores de hormona. Pelo contrário, num estudo com 
fenarimol, Mu e LeBlanc (2002b) não observaram qualquer efeito tóxico no 
desenvolvimento embrionário, quando da exposição dos embriões a concentrações de 
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de hormona. O valor de EC50 obtido no presente trabalho para a hormona foi 
de 282,2±39,2 µg L
-1  
(Tabela IX.2). Consequentemente, estes resultados em conjunto 
com resultados obtidos por outros autores (Kleiven et al., 1992; Peterson et al., 2001; 
Baldwin et al., 2001) sugerem que a concentração de 77 µg L
-1 
é uma das indicadas para 
ser usada em estudos de avaliação da actividade anti-ecdiesteróide. 
 
 
A atrazina induziu uma significativa redução da taxa de reprodução, para todas 
as concentrações, resultado este suportado pelos ensaios anteriores do presente trabalho 
(capitulo VII, VIII) e, por outros estudos já mencionados (Kaushik et al., 1985; Dodson 
et al., 1999a). A co-administração de 20-HE à concentração de 15 mg L
-1  
de atrazina 
induziu a mortalidade de todas as fêmeas. No estudo crónico da atrazina (capitulo VII) 
observou-se que a concentração de 15 mg L
-1 
não promoveu qualquer mortalidade nas 
Daphnias. Assim, pode-se sugerir que a hormona, nesta concentração, potenciou o 
efeito tóxico da atrazina. No que respeita à frequência de mudança de carapaça o efeito 
da atrazina isolada encontra-se representado na Figura IX.1a. (barras cinzentas). 
Observou-se um incremento do período de mudança de carapaça significativo, somente 
para a concentração mais elevada de 1,85±0,07 dias no controle para 2,25±0,07 dias na 
concentração de 15 mg L
-1
. A co-administração de 20-HE promoveu uma ligeira 
diminuição da frequência sem reverter completamente o efeito tóxico (Fig. 1a, barras 
pretas). 
 
A   concentração  mais   baixa   de   atrazina   testada   induziu   um   aumento 
significativo de 83% de anomalias embrionárias (Fig. IX.1b, barras cinzentas) enquanto 
a maior concentração promoveu o aparecimento de 100% de anomalias. Os efeitos 
tóxicos que foram observados incluem anomalias em ambas as fases: gastrulação e 
organogénese. A percentagem e o perfil de anomalias observados foram similares após 
à  co-administração de  20-HE, o  que  indica  que  a  hormona não  reverteu o  efeito 
induzido pelo herbicida isolado. Este facto foi confirmado pelo valor de EC50, pois 
obteve-se um valor de EC50  de 0,42±0,85 mg L
-1  
para ambos os tipos de exposição 
 
(Tabela IX.2). Estes resultados indicam que a toxicidade induzida pelo herbicida não é 
devida á sua acção no sistema ecdiesteróide do crustáceo. 
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Figura IX.1. (a) Período de mudança de carapaça; e (b) Toxicidade embrionária 
(média±desvio padrão; n=10), para concentrações de atrazina (ATR) (barras cinzentas) 
e em mistura com 20-HE (barras pretas). O ASTM + DMSO foi usado como controlo 
negativo. * Diferença significativa em relação ao controlo (Teste de Dunnett´s; p<0,05). 
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O maior impacte na reprodução foi promovido pelo endossulfão sulfato, onde a 
menor concentração utilizada induziu uma redução da taxa de reprodução de 61% 
(p=0,001). A concentração mais elevada (460 µg L
-1
) promoveu a mortalidade de todas 
as Daphnias antes do final do teste. O pesticida induziu efeitos tóxicos significativos no 
processo de mudança de carapaça, com o aumento significativo do número de dias 
necessários para a realização de quarto mudas (Fig. IX.2a, barras cinzentas). No estudo 
crónico deste pesticida (capítulo VI), na concentração de 460 µg L
-1
, não ocorreu a 
morte das Daphnias, no entanto, observou-se um atraso acentuado no processo de 
mudança de carapaça com uma total inibição da produção de juvenis. Assim, os dois 
estudos apresentam resultados concordantes no que respeita ao efeito tóxico que o 
pesticida promoveu na diminuição da produção de juvenis e no processo de mudança de 
carapaça. 
 
A co-administração da hormona 20-HE reverteu significativamente o número 
de  dias  necessários para  a  mudança de  quatro  carapaças em  relação  ao  efeito  do 
pesticida isolado (Fig. IX.2a, barras pretas). A mitigação dos efeitos tóxicos, após a 
administração da hormona 20-HE, foi observada para compostos que possuem 
propriedades anti-ecdiesteróides como a testosterona e o fenarimol (Mu e LeBlanc, 
2002a; Mu e LeBlanc, 2002b; Barbosa et al., 2008). 
 
 
A exposição ao endossulfão sulfato isolado provocou um aumento das 
anomalias embrionárias, com diferenças significativas em relação ao controlo a partir da 
concentração de 230 µg L
-1 
(Fig. IX.2b, barras cinzentas). A co-exposição com 20-HE 
promoveu uma redução da percentagem de anomalias em comparação com o efeito 
induzido pelo pesticida isolado. Este decréscimo foi mais acentuado nas concentrações 
de 91,7 e 230 µg L
-1
. 
Avaliação da Actividade Ecdiesteróide no Sistema Endócrino do Crustáceo Daphnia magna, 






































































20-HE 0 77 0 0 77 77 77 






























0 77 0 0 0 77 77 77 
0 0 91,7 230 460 91,7 230 460 





Figura IX.2. (a) Período de mudança de carapaça; e (b) Toxicidade embrionária 
(média±desvio padrão, n=10), para concentrações de endossulfão sulfato (END) (barras 
cinzentas) e em mistura com 20-HE (barras pretas). O ASTM + DMSO foi usado como 
controlo negativo. * Diferença significativa em relação ao controlo; 
#  
Diferença 
significativa em relação ao pesticida sozinho (Teste de Dunnett´s; p<0,05). 
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Os valores de EC50 obtidos foram de 125,8 ± 22,3 µg L
-1 
e de 282,0 ± 39,3 µg 
L
-1
, para o composto isolado e em mistura, respectivamente (Tabela IX.2). Assim, a co- 
administração de 20-HE, mitigou os efeitos no desenvolvimento embrionário induzidos 
pelo endossulfão sulfato. No entanto, para a concentração de 460 µg L
-1
, a acção da 
hormona não foi tão acentuada. Esta redução da capacidade da hormona reverter os 
efeitos no desenvolvimento embrionário, já tinha sido observada para a testosterona por 
Mu e LeBlanc (2002a). Este facto, sugere que o endossulfão sulfato pode induzir a 
toxicidade  embrionária  por  um  mecanismo  independente  do  sistema  ecdiesteróide, 
como foi descrito para a testosterona. Ou ainda, que as quantidades de hormona 






Tabela IX. 2. Valores de EC50 (média ±desvio padrão, n=12) para a indução de 
toxicidade  embrionária,  estimados  a  partir  de  regressão  logística,  dos  pesticidas 
























Assim, e tendo em consideração o descrito por Subramoniam (2000) e Mu e 
LeBlanc (2004) em relação às origens das hormonas ecdiesteróides nos embriões, os 
resultados sugerem que o endossulfão sulfato actua como um antagonista dos receptores 
ecdiesteróides, uma vez que a exposição de embriões isolados, resultou no aparecimento 
de anomalias em ambos os estádios de desenvolvimento (iniciais e finais). 
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No entanto, no estudo de avaliação das características juvenóides (capitulo 
VIII) observou-se que, este pesticida actua como agonista do sistema juvenóide e 
apresenta características anti-juvenóide. Alguns estudos descrevem que os sistemas 
juvenóide e  ecdiesteróide interagem (Adams et al., 1992; Oberlander et al., 1998; 
Restifo e Thomas, 1998). Para além disso, Mu e LeBlanc (2004) observaram que o 
aumento dos níveis de metilfarnesoato, na D. magna, inibiu alguns dos processos que se 
encontravam sob o controlo positivo do sistema ecdiesteróide. Assim, o endossulfão 
sulfato  pode  actuar  como  antagonista  dos  receptores  ecdiesteróides  ou  induzir  o 












Os resultados do estudo sugerem que de entre os pesticidas avaliados o 
endossulfão sulfato é o único que exerceu uma acção no sistema ecdiesteróide do 
crustáceo D. magna. 
 
O endossulfão sulfato pode actuar como antagonista dos receptores 
ecdiesteróides ou induzir o aumento dos níveis de metilfarnesoato na D. magna, que por 




























































A albufeira do Alqueva, devido à sua extensão, às fontes de poluição 
antropogénica referenciadas na área circundante à bacia, ao clima Mediterrânico onde 
está inserida e aos seus principais objectivos, é um dos sistemas hidráulicos de Portugal 
que maior preocupação ambiental tem suscitado. A implementação de programas de 
caracterização do ecossistema aquático e terrestre da sua área envolvente, bem como a 
avaliação de possíveis factores de stress ecológico são etapas prioritárias na gestão 
sustentável da massa de água. A avaliação físico-química e microbiológica com acesso 
a técnicas de análise multivariada permitiu concluir quais os factores antropogénicos 
responsáveis pela variabilidade da qualidade da água e quais os locais da albufeira que 
apresentam a água com menor qualidade. Assim, os parâmetros que mais influenciaram 
a variabilidade da água, no período em estudo, foram a matéria orgânica, os nutrientes, 
os herbicidas e os parâmetros microbiológicos. A integração dos resultados obtidos com 
a anterior referenciação das principais fontes de poluição caracterizadas permitem-nos 
apontar as actividades agrícolas, e as das descargas de efluentes industriais, 
nomeadamente provenientes de queijarias, suiniculturas, lagares e adegas como as 
principais fontes de poluição da albufeira, em território Português. A análise temporal 
permitiu concluir que no período húmido a variabilidade da qualidade da massa de água 
foi devida principalmente à sobrecarga de nutrientes e de matéria orgânica resultante de 
processos de lixiviação e de descargas directas para a bacia. Enquanto, no período seco 
a qualidade da água depende maioritariamente dos herbicidas aplicados nos campos 
agrícolas. A análise espacial permitiu identificar o troço a montante e os afluentes à 
albufeira como a área que apresentou pior qualidade de água. 
 
A utilização de ensaios ecotoxicológicos na avaliação da qualidade da massa 
de água permitiu-nos caracterizar o impacto dos poluentes identificados/quantificados 
no  ecossistema  aquático  em  estudo  e  avaliar  o  seu  possível  efeito  nefasto  nas 
populações aí existentes. Os resultados ecotoxicológicos confirmaram os resultados da 
avaliação  química  e  da  quantificação  de  pesticidas,  ou  seja  as  amostras  que 










junto à fronteira com Espanha (Sra. Ajuda) e de áreas com intensa actividade agrícola e 
receptoreas de efluentes industriais não tratados (Álamos, Lucefecit). 
 
A avaliação toxicológica aguda permitiu identificar duas espécies, o Vibrio 
fisheri e  o  Thamnocephalus platyurus, como organismos teste que  devem integrar 
futuros programas de controlo de qualidade de água e de avaliação de risco ambiental 
desta albufeira. Enquanto, o V. fisheri foi mais sensível a amostras que continham maior 
quantidade de nutrientes, metais e carga orgânica, isto é amostras provenientes do 
período húmido, o T. platyurus foi mais sensível a amostras do período seco, que 
continham uma maior quantidade de pesticidas. Na avaliação toxicológica crónica 
observou-se o decréscimo da taxa de reprodução, pela diminuição do número de juvenis 
por fêmeas, do crustáceo D. magna em todos os locais de amostragem, no período seco, 
o que pode indiciar um impacte ecológico real, nesse período, em algumas populações 
de crustáceos existentes no ecossistema aquático em estudo. 
 
A quantificação dos pesticidas prioritários identificou um grupo de pesticidas 
que deve ser monitorizado na albufeira, ou seja: atrazina, simazina, terbutilazina, 
clorpirifos, endossulfão sulfato, diurão, diazinão, metolacloro e linurão. Os herbicidas e 
o clorpirifos apresentam uma variabilidade sazonal, o que nos indica que o seu risco 
ecológico está limitado a um período de tempo, geralmente o que se segue à sua 
aplicação. O endossulfão sulfato, diazinão, metolacloro e linurão foram detectados em 
concentrações baixas mas durante longos períodos de tempo, o que pode indicar que 
estes pesticidas persistem na massa de água e podem constituir um potencial risco para 
o ecossistema aquático em estudo. Além disso, o aumento da irrigação, promovido pela 
construção do Alqueva, vai incentivar práticas agrícolas cada vez mais agressivas que 
libertam por escorrência, maiores concentrações de pesticidas, acarretando desta forma 
maior preocupação para a gestão sustentável da qualidade da massa de água. 
 
A aplicação dos padrões de qualidade ambiental possibilitou a identificação de 
pesticidas, como a atrazina, o diurão e o clorpirifos, que foram detectados em 
concentrações superior aos PQA propostos, e por isso representam um potencial risco 
agudo  e/ou  crónico  para  as  espécies  do  ecossistema  aquático  em  estudo  em 










Para o endossulfão sulfato não foi estabelecido qualquer risco ecológico uma vez que, 
os padrões de qualidade ambiental estão propostos somente para o seu precursor 
endossulfão. No entanto, os valores quantificados na albufeira de endossulfão sulfato 
estão acima quer da média anual, quer da concentração máxima admissível estipuladas 
para o seu precursor. Este facto é de salientar, na medida em que, quando se realizou a 
avaliação ecotoxicológica do endossulfão sulfato concluiu-se que este promovia efeito 
tóxico em concentrações inferiores às descritas para o seu precursor, e induziu efeitos 
tóxicos que até agora não tinham sido referenciados para o endossulfão, nomeadamente 
estimulação da produção de machos e alterações no processo de crescimento do 
crustáceo. 
 
Nos ensaios laboratoriais de exposição aguda, com os pesticidas seleccionados, 
concluiu-se que o clorpirifos foi o pesticida que promoveu maior efeito tóxico em 
qualquer uma das espécies usadas. Os efeitos tóxicos deste pesticida ocorreram em 
concentrações similares às detectadas na albufeira, o que indica o risco ecológico real/ 
actual deste pesticida para o ecossistema aquático em estudo. 
 
A avaliação ecotoxicológica crónica dos pesticidas possibilitou concluir que os 
três pesticidas induzem um decréscimo da taxa de reprodução e um aumento das 
anomalias em juvenis e embriões da espécie D. magna. Apesar, da atrazina ser o 
pesticida que foi detectado em maior concentração na albufeira, e que ultrapassou os 
limites de VMA e de PQA propostos, os resultados laboratoriais indicam que os seus 
efeitos tóxicos ocorrem para concentrações muito superiores às quantificadas na massa 
de água. Por outro lado, a atrazina foi detectada no período após a sua aplicação, com 
um tempo de semi-vida na água curto, ou seja, apresenta pouca persistência ambiental. 
Estes resultados indicam que a atrazina não representa um risco ambiental para as 
comunidades do ecossistema em estudo, no entanto estudos devem ser realizados para 
se avaliar o efeito de concentrações subletais menores e o seu efeito em misturas.O 
endossulfão sulfato é dos três pesticidas o que actua nos processos de maturação, ou 
seja, no crescimento e na mudança de carapaça do crustáceo. Os ensaios laboratoriais 
com endossulfão foram realizados com concentrações superiores as detectadas na 
albufeira, no entanto as características de bioacumalação, biomagnificação e de 










ambiental neste ecossistema e que devem ser estudados. O clorpirifos foi o único dos 
pesticidas, em estudo, que induziu efeitos tóxicos agudos e subletais, em concentrações 
similares e menores às quantificadas na albufeira. 
 
Assim, a avaliação dos resultados laboratoriais dos pesticidas isolados em 
paralelo com os resultados ecotoxicológicos das amostras de água permitiu concluir que 
algumas das espécies de crustáceos, ai existentes, nomeadamente cladóceros, podem 
estar a sofrer impactos negativos importantes em determinados períodos do ano 
hidrológico. 
 
A avaliação preconizada para o sistema endócrino de D. magna mostrou que 
dos três pesticidas o endossulfão sulfato foi o único que actuou no sistema juvenóide e 
ecdiesteróide do crustáceo. O efeito juvenóide/ anti-juvenóide que se observou sugere 
que o endossulfão sulfato exerce a sua acção por ligação ao receptor juvenóide, com a 
estimulação da produção de metilfarnesoato. Por outro lado, o efeito anti-ecdiesteróide 
observado pode ser devido quer à sua acção no sistema ecdiesteróide, actuando nos 
receptor ecdiesteróide e inibindo a síntese de hormona endógena, quer à sua acção 
juvenóide, promovendo o aumento dos níveis de metilfarnesoato com a consequente 
inibicção dos processos regulados pelo sistema ecdiesteróide. 
 
No que respeita à acção juvenóide da atrazina no sistema endócrino do 
crustáceo, e apesar de se ter observado o aparecimento de machos, deve ser feita alguma 
salvaguarda, pois as concentrações que promoveram o aparecimento de machos foram 
muito elevadas em comparação com os níveis ambientais, e os vários estudos até agora 
realizados  com  o  herbicida,  não  são  conclusivos  e  não  sustentam  a  hipótese  de 
actividade juvenóide do herbicida. No entanto, a sua ação anti-juvenóide foi bastante 
marcada, o que indica que o herbicida exerce efeito no sistema endócrino do crustáceo, 
e em mistura e na presença de potentes activadores do metilfarnesoato possa reverter a 











A integração e validação destes resultados com trabalhos de investigação a 
desenvolver na área são imprescindíveis pois: (i) demonstram a necessidade de alterar 
práticas agrícolas agressivas e de implementar sistemas de tratamento de águas residuais 
industriais, como principais medidas de gestão sustentável da massa de água; e (ii) 
possibilitam a criação de alternativas credíveis e sustentadas para os agricultores e 
gestores industriais, indicando quais as orientações que devem ser seguidas para 
melhoraria da qualidade da massa de água. O que contribuirá, para uma garantia da 
melhoria do potencial ecológico e da qualidade da água usada para abastecimento ou 
para rega, de massa de água. Por outro lado, a obtenção de um grupo de ferramentas 
sensíveis e de fácil utilização vai permitir criar um modelo preditivo imprescindível em 
processos de avaliação de risco de base científica reforçada, indispensáveis para os 
sistemas de decisão. Possibilitando, desta forma, a implementação de medidas de gestão 
de risco cada mais vez mais direccionadas para cada situação ambiental em particular, e 
com  menor  número  de  factores  “confounding”  com  a  aplicação  de  medidas  de 
mitigação e reabilitação específicas e a consequente melhoria do estado ecológico dos 










Os resultados da caracterização da qualidade da água da albufeira sugerem que 
devem ser implementados programas de avaliação de risco ambiental, com a 
caracterização físico-química e ecotoxicológica da coluna de água e dos sedimentos. 
 
Num programa de avaliação ecotoxicológico devem ser integrados outros 
bioindicadores: (i) produtores primários (algas e plantas aquáticas) devido a serem 
espécies mais sensíveis à contaminação das águas por herbicidas, (ii) consumidores 
secundários (peixes), para a avaliação dos efeitos tóxicos e dos processos de 
biacumulação e biomagnificação da cadeia trófica; (iii) macroinvertebrados bentónicos, 
na avaliação dos efeitos induzidos pelo sedimento, pois vários compostos, 











O presente estudo realça, ainda, a necessidade da caracterização dos perfis 
toxicológicos dos restantes pesticidas predominantes na albufeira, bem como a 
necessidade de estabelecer os possíveis efeitos sinérgicos, potenciadores e aditivos entre 
os vários compostos quantificados. 
 
Os ensaios de desregulação dos pesticidas em estudo, nomeadamente do 
endossulfão sulfato e atrazina, devem ser complementados e sustentados por estudos 
futuros de quantificação dos níveis das hormonas ecdisona, 20-hidroxiecdisone e 
metilfarnesoato nos crustáceos e nos meios de exposição, com o objectivo de clarificar 
o mecanismo de acção dos pesticidas no sistema endócrino do crustáceo. 
 
Finalmente, os nossos resultados também sugerem a realização de estudos de 
avaliação dos efeitos induzidos por doses ambientais dos pesticidas detectados na massa 
de água, bem como a necessidade de estabelecer os efeitos induzidos por misturas 
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